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Die Gewässereutrophierung gehört zu den größten globalen Problemen des Gewässermana-
gements (SMITH  2003). Der trophische Zustand von Seen wird durch die Intensität der Pri-
märproduktion bestimmt, die vor allem durch externe Nährstoffeinträge gesteuert wird. Dabei 
wurde Phosphor (P) als der wesentlichste, die Produktion limitierende Faktor erkannt (OECD 
1968, DILLON  & RIGLER 1974, KOSCHEL 1976, VOLLENWEIDER 1976, SCHINDLER et al. 
1978). Je nach Dauer und Intensität der externen Einträge sind mehr oder weniger große 
Nährstoffvorräte in den Seesedimenten gespeichert. Du ch Rücklösungsprozesse können sie 
die Nährstoffkonzentration im See auf einem hohen Niveau stabilisieren (“interne“ Eutrophie-
rung, TESSENOW 1979, BOSTRÖM 1984, BOSTRÖM et al. 1982, 1985, SAS 1989, HUPFER 1995, 
BEKLIOGLU & MOSS 1996, GONSIORCZYK et al. 1998, GAO et al. 2005, WELCH & COOKE 
2006), was die Verschlechterung des Gewässerzustandes zur Folge hat.  
Die durch planktische Primärproduktion gebildete organische Substanz ist der wesentlichste 
organische Bestandteil des sedimentierenden Materials im Pelagial von Seen. Die Menge des 
sedimentierten Materials korreliert positiv mit der Biomasse des Phytoplanktons (BLOESCH et 
al. 1977, BIRCH et al. 1980, MOLONGOSKI & KLUG 1980a, NEUBAUER 1997, TARTARI & 
BIASCI 1997, SARNELLE 1999, ROMERO-VIANA  et al. 2009). Mit der Sedimentation des Pri-
märproduktes erfolgt ein vertikaler Stofftransport bis zur Sedimentoberfläche. Während des 
Absinkens beginnt ein mikrobieller Abbau des sedimentierenden Materials, der an der Sedi-
mentoberfläche fortgesetzt wird (FALLON  & BROCK 1980, CORNETT & RIGLER 1987, GOUTX 
et al. 2007, FAHRNER et al. 2008). Deswegen ist die Sediment-Wasser-Kontaktschicht ein Ort 
intensiver mikrobieller Aktivität, wobei das sedimenti rte Material über mehrere Stufen von 
den Mikroorganismen abgebaut wird (GÄCHTER & MARES 1985, TEZUKA 1989, ANDERSEN & 
JENSEN 1992, TÖRNBLOM & RYDIN  1998). Intensität und Effizienz dieser Abbauprozesse 
hängen zunächst von der Menge und Qualität des Substrates ab (HARGRAVE 1972, CORNETT 
& RIGLER 1987, HICKS et al. 1994). Darüber hinaus sind diese Prozesse temperaturabhängig 
und direkt an die ausreichende Verfügbarkeit geeigneter Elektronenakzeptoren, wie gelöster 
Sauerstoff, Nitrat (NO3-), Eisen (Fe
3+), Mangan (Mn2+) und Sulfat (SO4
2-), gebunden (TESSE-
NOW 1979). Nach deren Verbrauch werden niedermolekulare organische Stoffe genutzt, wo-
bei Methan als Endprodukt entsteht (MAH et al. 1977, SCHINK 1989). Infolge dieser mikro-
biellen Transformationen sinkt das Redoxpotenzial und es erfolgt eine Freisetzung des redox-
gebundenen Phosphors aus dem Sediment, was zur interne  Gewässerbelastung mit diesem 
Nährstoff führt (BOSTRÖM et al. 1985, 1988, HUPFER 1995, CASPER et al. 2000, SONG et al. 
2004, WELCH & COOKE 2006).  
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Der generelle Zusammenhang zwischen der P-Verfügbarkeit und der Phytoplanktonbiomasse 
kann jedoch durch die Struktur und Funktion des pelagischen Nahrungsnetzes mehr oder we-
niger stark modifiziert werden. Beide Faktoren könne  sekundär sowohl verbessernd als auch 
verschlechternd auf die Wasserqualität einwirken (z. B. HRBÁČEK et al. 1961, SHAPIRO et al. 
1975, BENNDORF et al. 1984, 1988, 2002, CARPENTER et al. 1987, VAN DONK et al. 1989, 
1993, ZALEWSKI et al. 1990, KASPRZAK et al. 1993a, 1993b, 2003, 2007, KOSCHEL 1995, 
LATHROP et al. 2002, GOŁDYN et al. 2003, OLIN  et al. 2006). Diese Wirkung wird vor allem 
durch konsumentenabhängige Einflüsse auf die Ressourcen hervorgerufen (SHAPIRO et al. 
1975, BENNDORF et al. 1984, CARPENTER et al. 1987, MCQUEEN et al. 1986). Die interne 
Steuerung der Nahrungsnetzstruktur hat sich bei der Verbesserung der Gewässergüte in fla-
chen Seen bereits bewährt. In diesen Ökosystemen kan  der trophische Seezustand durch 
Förderung des Makrophytenwachstums, wodurch die Nährstoffe verbraucht werden, erfolg-
reich verbessert werden (MEIJER et al. 1989, SCHEFFER 1989, VAN DONK et al. 1989, 1993, 
VAN DIJK & VAN DONK 1991, PERROW et al. 1997).  
In tiefen, thermisch geschichteten Seen sind andere Mechanismen zur Begrenzung der Pri-
märproduktion ausschlaggebend. Dazu zählen vor allem di  Steigerung der P-Sedimentation 
aus der trophogenen Zone, um das verfügbare Nährstoffangebot zu begrenzen (WRIGHT & 
SHAPIRO 1984, BENNDORF 1987, 1992, STERNER 1989, KASPRZAK et al. 1993a, BENNDORF et 
al. 2002), sowie die Verminderung der P-Rücklösung aus dem Sediment (TESSENOW 1979, 
PETTERSON 1998, SONG et al. 2004,  WELCH & COOKE 2006). Es wurde bereits bewiesen, 
dass das herbivore Zooplankton, vor allem Mitglieder r Gattung Daphnia, durch Fraßdruck 
das Phytoplankton erheblich reduziert (z. B. SHAPIRO et al. 1975, BENNDORF et al. 1984, 
1988, ÜHLINGER & BLOESCH 1987, KASPRZAK et al. 1988, REINERTSEN et al. 1990, SARNEL-
LE 1999) und verstärkten P-Vertikaltransport fördert (WRIGHT & SHAPIRO 1984, BLOESCH & 
BÜRGI 1989, HOUSER et al. 2000, BENNDORF et al. 2002). Die Sedimentationsrate und die 
Größenhäufigkeitsverteilung der sedimentierenden Partikel werden durch den selektiven Phy-
toplanktonfraß beeinflusst (STERNER 1989, MAZUMDER et al. 1990a, REINERTSEN et al. 1990, 
LAROCQUE et al. 1996, SARNELLE 1999). Die chemische Zusammensetzung des sedimentie-
renden Materials wird durch eine stärkere P-Sedimentatio  mit den Daphnia-Exuvien und/o-
der toten Tieren verändert. Da Daphnien einen hohen sp zifischen P-Gehalt haben (ANDER-
SEN & HESSEN 1991, VREDE et al. 1999, SCHARF 2004), wird mehr Phosphor in ihren Körpern 
gespeichert und später mit Exuvien und/oder toten Ti ren sedimentiert (BLOESCH & BÜRGI 
1989). Die Daphnien wirken also auf die Quantität und Qualität des sedimentierenden Materi-
als. Außerdem wird ein bedeutsamer Anteil des Phosphor  in den lebenden Tieren gespei-
chert, wodurch seine Verfügbarkeit für Primärproduzenten im Wasser sinkt (WRIGHT & SHA-
PIRO 1984, URABE 1995, LYCHE et al. 1996, KOOP et al.1997, ELSER et al. 2000, SCHARF 
2008). Während der diurnalen vertikalen Wanderung der Daphnien wird der P-Überschuss im 
Hypolimnion ausgeschieden (SHAPIRO & WRIGHT 1984, DINI et al. 1987). Als Folge des Gra-
zings und der damit verbundenen Umwandlung des Futters in relativ große, schneller absin-
kende Fäkalpellets verbringen die sedimentierenden Partikel außerdem weniger Zeit im Hy-
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polimnion, wodurch eine Entlastung des Sauerstoffhaus lts möglich wird (MAZUMDER et al. 
1990a). Andererseits sind Aggregate, wie etwa Fäkalpartikel des Zooplanktons, Orte hoher 
Stoffwechselaktivität, die dicht mit Bakterien und anderen heterotrophen Organismen besie-
delt sein können. Deswegen kann die Transformation klei er Partikel (Algen) in große Fäkal-
pellets die mikrobielle Mineralisation der partikulären organischen Substanz beschleunigen 
(ÜHLINGER & BLOESCH 1987, SARNELLE 1999, SIMON et al. 2002). Daraus folgt, dass die 
Intensität sowie die räumliche und zeitliche Verteilung der bakteriellen Mineralisation in der 
Sediment-Wasser-Kontaktzone von der Struktur und Funktion des pelagischen Nahrungsnet-
zes beeinflusst werden können. 
Die Methanakkumulation ist ein Ergebnis des anaeroben Abbaus der sedimentierten organi-
schen Substanzen in Sedimenten (CASPER et al. 2000) und steht im Vergleich zu anderen an-
aeroben Prozessen in Binnengewässern quantitativ im Vordergrund (CAPONE & K IENE 1988, 
BABENZIEN et al. 1991). Sie steigt mit der Trophie an (CASPER 1992, CASPER et al. 2000) und 
ist mit der Menge der sedimentierten abbaubaren Substanz positiv korreliert (MOLONGOSKI & 
KLUG 1980a, JONES et al. 1982). Die Methanproduktion ist außerdem ein Indikator für anae-
robe Bedingungen, die redoxbedingte P-Freisetzung ermöglichen. Für die Menge des freige-
setzten Phosphors ist jedoch nicht nur ein bestimmtes Redoxpotenzial, sondern auch der An-
teil einzelner P-Bindungsformen von entscheidender Bedeutung (BOSTRÖM 1988, BOSTRÖM 
et al. 1985, 1988, RYDIN  2000, HUPFER et al. 2002).  
Im Hinblick auf die interne Nährstoffbelastung sind Anteile des leicht adsorbierten, reduktiv 
löslichen sowie des organisch gebundenen Phosphors am Gesamtphosphorgehalt des Sedi-
ments ausschlaggebend (BOSTRÖM 1984, HUPFER 1995, TÖRNBLOM & RYDIN  1998, RYDIN  
2000). Die Freisetzung des in der organischen Fraktion gebundenen Phosphors (Redox unab-
hängig), die direkt aus dem mikrobiellen Abbau zu erwarten ist, hängt von der Qualität des 
sedimentierten Materials ab (SUZUMURA & INGALL 2004, AHLGREN et al. 2006, REITZEL et al. 
2006, 2007). Je weniger Phosphor im sedimentierten Material vorhanden ist, desto höher ist 
der Anteil, welcher durch Bakterien sofort für die Biomassebildung verbraucht wird (GÄCH-
TER & MARES 1985).  
Zusammenfassend kann festgestellt werden, dass das Ausmaß der internen Nährstoffbelastung 
thermisch geschichteter Seen durch eine Kette von sechs miteinander verbundenen Faktoren 
direkt oder indirekt beeinflusst wird (Abb. 1-1): (1) Menge des externen Nährstoffeintrags, (2) 
Intensität der planktischen Primärproduktion, (3) Fraßdruck durch das herbivore Zooplankton, 
(4) Quantität und Qualität des sedimentierten Materi ls, (5) die mikrobielle Aktivität in der 
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Abb. 1-1: Schematische Darstellung von direkten und indirekten Faktoren, die den internen P-
Haushalt im See beeinflussen. 
 
 
Aus dem aufgeführten Stand der Forschung wurden folgende Arbeitshypothesen abgeleitet:  
 
1. Die Nährstoffkonzentration im Epilimnion und die Struktur des pelagischen Nah-
rungsnetzes haben einen messbaren Einfluss auf die Se imentationsprozesse während 
der thermischen Schichtung. Dabei stehen folgende Teilhypothesen im Vordergrund: 
a. Die Nährstoffe und die Nahrungsnetzstruktur wirken sich auf die epilimnische 
Phytoplanktonmenge und –zusammensetzung aus. 
b. Die Quantität und Zusammensetzung des Planktons beeinflussen die Menge 
des sedimentierten Materials. 
c. Die Nährstoffe und die Nahrungsnetzstruktur beeinflussen die spezifischen 
Gehalte an organischem Kohlenstoff und Phosphor im sedimentierten Material. 
 
2. Bedingt durch Nährstoffe und Nahrungsnetzstruktur hat das sedimentierte Material ei-
nen Einfluss auf die Intensität des aeroben und anaeroben mikrobiellen Abbaus. Dabei 
sollen folgende Teilhypothesen geprüft werden: 
a. Die Quantität und Qualität des sedimentierten Materi ls beeinflussen die Me-
thanakkumulation im anoxischen Hypolimnion. 
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b. Die Quantität und Qualität des sedimentierten Materi ls haben Auswirkungen 
auf die potenzielle Abbaubarkeit durch Mikroorganismen unter aeroben und 
anaeroben Bedingungen. 
 
3. Die Nährstoffe und die Nahrungsnetzstruktur, vermittelt über Sedimentation und In-
tensität der mikrobiellen Abbauprozesse, haben einen i direkten Einfluss auf die 
Phosphoreinlagerung bzw. –rücklösung in bzw. aus dem S diment geschichteter Seen.  
 
Zur Prüfung dieser Arbeitshypothesen wurden während drei thermischer Schichtungsperioden 
Enclosureexperimente in einem meso-eutrophen Hartwassersee des NO-deutschen Tieflandes 
sowie Laborexperimente durchgeführt. 
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2 Material und Methoden 
2.1 Experimentelles und methodisches Konzept 
 
Das experimentelle Konzept der Arbeit umfasste die kausalanalytische Untersuchung kom-
plexer Prozesse und Strukturen im Wasser und in den Sedimenten der Enclosures während der 
thermischen Schichtungsperiode. Der Einsatz von großen Enclosures ermöglichte es, mehrere 
Varianten gleichzeitig zu testen und miteinander zu vergleichen, ohne den gesamten Ökosys-
tem See zu beeinflussen.  
Zur Simulation variabler Nährstoffbelastungen wurden Varianten mit niedrigen und hohen 
Nährstoffkonzentrationen getestet. Die Steuerung der Nahrungsnetzstruktur erfolgte mit Hilfe 
planktivorer Fische. Es wurden Varianten mit planktivoren Fischen und ohne planktivore Fi-
sche getestet. Das Fehlen der Fische sollte die Entwicklung von größerem Zooplankton för-
dern, besonders von leistungsfähigen Filtrierern de Gattung Daphnia. 
Aus dem experimentellen Konzept ergab sich ein breites Spektrum an zu messenden Größen 
(Abb. 2-1), welches zum besseren Verständnis der Zusammenhänge zunächst in allgemeiner 
Form beschrieben wird. 
 
Abb. 2-1: Schematische Darstellung des Probenahmeplans und der erfassten Kriterien während der 
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Ausgangspunkt ist die Bildung organischen Materials im Epilimnion der Enclosures durch das 
Phytoplankton, welches in erster Linie vom Nährstoffangebot gesteuert wird. Da dem Phos-
phor als limitierendem Faktor eine besondere Bedeutung zukommt, wurde neben dem Ge-
samtphosphor (TP) auch der gelöste bioverfügbare Phosphor (SRP) bestimmt. Die Biomasse 
des Phytoplanktons wurde durch die Chlorophyll a-Konzentration (Chla) bestimmt und das 
Biovolumen mikroskopisch quantifiziert. Außerdem wurde die taxonomische Zusammenset-
zung des Phytoplanktons untersucht. Bei der Chla-Bestimmung wurde zusätzlich der Anteil 
der Fraktion <30 µm erfasst, da dieser am stärksten vom herbivoren Zooplankton beeinflusst 
wird.  
Die Menge und Zusammensetzung des Phytoplanktons werden wesentlich durch das Crusta-
ceenplankton bestimmt. Daher wurden sowohl seine Abundanz als auch Biomasse festgestellt, 
um mit Hilfe dieser Kriterien ein Maß für den Einfluss der Primärkonsumenten auf die Pri-
märproduzenten zu erhalten. Da das Crustaceenplankton vertikale Migration aufweist, wurden 
seine Abundanz und Biomasse im gesamten Wasservolumen erfasst. Die Sichttiefe wurde als 
ein Maß für die Lichtextinktion durch Phytoplanktonentwicklung im Epilimnion und gleich-
zeitig als Kriterium der Wasserqualität benutzt.  
Anteile des im Epilimnion gebildeten Materials (Phytoplankter, Zooplankter, Detritus) sedi-
mentieren in tiefere Zonen und werden im Sediment abgelagert. Daher wurden Sedimentati-
onsfallen unmittelbar über dem Grund der Enclosures positioniert, um diese aufzufangen, und 
in regelmäßigen Abständen entleert. Somit konnte die Menge und Qualität des sedimentierten 
Materials registriert werden. Im sedimentierten Materi l wurden die spezifischen Gehalte von 
organischem Kohlenstoff (POCSedMat) und Phosphor (TPSedMat) sowie die P- Bindungsformen 
bestimmt. 
Nach Ablagerung auf der Sedimentoberfläche wird das sedimentierte Material durch Mikro-
organismen abgebaut. Dabei erfolgt der Abbau zunächst auf dem aeroben und danach auf dem 
anaeroben Weg. Deswegen wurden im Hypolimnion Sauerstoff- und Methankonzentrationen 
als Indikatoren für den aeroben und anaeroben Abbau des sedimentierten Materials gemessen. 
Die Messung der Methanproduktion direkt im Sediment war nicht möglich, weil die Entnah-
me der Sedimentkerne zu Aufwirbelung und damit zur Störung des gesamten Experiments 
hätte führen können. Da in einem geschichteten See zwischen der Methananreicherung im 
Hypolimnion und der Methanbildungsrate im Sediment in enger Zusammenhang besteht 
(NÜSSLEIN & CONRAD 2000), wurde die Messung der Methankonzentration im Wasser für 
diese Experimente gewählt. 
Der mikrobielle Abbau des sedimentierten Materials ist ein komplexer Prozess, der von vielen 
Faktoren abhängig ist. Deshalb wurde unter Laborbedingungen ein Potenzial des sedimentier-
ten Materials zum aeroben und anaeroben Abbau sowie zur P-Freisetzung durch den aeroben 
Abbau gemessen. Zu diesem Zweck wurden der biologische Sauerstoffbedarf (BSB) und das 
Methanbildungspotenzial (MBP) als Indikatoren entsprechend für den aeroben und anaeroben 
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Abbau bestimmt. Die P-Freisetzung aus dem sedimentierten Material wurde als SRP-
Konzentration am Anfang und Ende der BSB-Experimente rfasst.  
Die Intensität der Abbauprozesse spielt für die Rücklösung der Stoffe ins hypolimnische Was-
ser oder ihre Ablagerung in Sedimenten eine wichtige Rolle. Dabei waren die P-
Umsatzprozesse von besonderem Interesse. Zur Erfassung von frühdiagenetischen Verände-
rungen nach der Sedimentation wurden P-Konzentrationen (SRP und TP) im Hypolimnion 
gemessen. Weiterhin wurden die P-Menge und die P-Bindungsformen in der obersten Sedi-
mentschicht bestimmt.  
Schließlich wurden zu jedem Probenahmetermin die Temperatur und der pH-Wert in der ge-
samten Wassersäule erfasst. 
 
 
2.2 Aufbau der Freilandversuche 
 
Vorbereitung der Freilandarbeiten 
Die Freilandexperimente wurden in einer Enclosure-Anlage durchgeführt (Abb. 2-2). Diese 
befindet sich im Dagowsee (53º08’N, 13º04’E; Brandenburg), einem meso-eutrophen, dimik-
tischen Hartwassersee (A=0,24 km2, Zmax=9,5 m). Die vier Enclosures der Anlage haben ei-
nen Durchmesser von je 10 m und eine Tiefe von ca. 8 m. Sie schließen mit dem Sediment ab 
(DITTRICH et al. 1997). 
 
Abb. 2-2:  Die Enclosure-Anlage im Dagowsee (Foto: S. Eixler). 
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Für die Experimente wurde ein 2 x 2-faktorielles Muster entwickelt, in dem Nährstoffe und 
Fische Steuerungsfaktoren waren. Folgende Versuchsvarianten sind in der Enclosure-Anlage 
getestet worden: 
(A)  ohne planktivore Fische und ohne Zugabe von Nährstoffen (-F/-N) 
(B)  ohne planktivore Fische und mit Zugabe von Nährstoffen (-F/+N)  
(C)  mit planktivoren Fischen und ohne Zugabe von Nährstoffen (+F/-N) 
(D)  mit planktivoren Fischen und mit Zugabe von Nährstoffen (+F/+N). 
 
Die vier Varianten wurden gleichzeitig getestet, d.h. in einem der vier Enclosures war jeweils 
eine Variante realisiert. Die Experimente wurden während der thermischen Schichtung in den 
Jahren 2005 (vom 7. Juli bis 10. August), 2006 (vom 10. Mai bis 20. September) und 2007 
(9. Mai bis 5. September) durchgeführt.  
Da jedes Beobachtungsjahr voneinander unabhängige Ergebnisse erzielen sollte, waren glei-
che Ausgangsbedingungen für die Enclosures in jedem n uen Beobachtungsjahr die Voraus-
setzung. In 2006 und 2007 wurde deswegen die Enclosure-Anlage jeweils vor dem Versuchs-
anfang an eine neue Stelle umgelegt. Dabei erfolgte ein Austausch zwischen dem Enclosure- 
und Seewasser. Auf Grund dessen hatten alle Enclosures vor jedem Experiment eine jahres-
zeitlich typische sowie qualitativ und quantitativ ähnliche Planktongemeinschaft. Durch das 
Umsetzen der Enclosure-Anlage wurden die Steuerungseffekte von vorigen Experimenten 
ausgeschlossen und ein hoher Homogenitätsgrad zwischen den Enclosures gewährleistet. Nur 
für das Experiment im Jahr 2005 wurde die Enclosure-Anlage nicht von der alten Stelle um-
gelegt. Sie hatte also am Anfang des Experimentes etabli rte Zoo- und Phytoplanktongemein-
schaften. Da das Experiment in 2005 erst Anfang Juli begann, hatten sich bereits sauerstoff-
freie und methanreiche Zonen im Hypolimnion jedes Enclosures entwickelt. Deshalb wurden 
die Enclosure-Hypolimnia unmittelbar vor dem Beginn dieses Versuches belüftet, um die 
Sauerstoffdefizite auszugleichen, sowie das akkumulierte Methan zu entfernen. Die Belüftung 
erfolgte mit einer Tiefenwasserbelüftungsanlage (DITTRICH et al. 1997). Sie wurde jeweils 
zwei Tage in jedem Enclosure betrieben (s. Tab. 2-1).  
 
Tab. 2-1:  Zusammenstellung der Belüftungstermine den Enclosures im Jahr 2005. 
Variante Termin Anmerkung 
-F/+N 25.-27. Jun.  
-F/-N 01.-03. Jul.  
+F/-N 04.-06. Jul.   
+F/+N 07.-08. Jul. 
Erste Probenahme (am 7.Jul.) erfolgte in der noch ni t be-
lüfteten Variante 
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Steuerung des Nahrungsnetzes 
Die Steuerung des Nahrungsnetzes erfolgte auf der trophischen Ebene der planktivoren Fi-
sche. Aus den -F Varianten wurden alle vorhandenen Fische mit Stellnetzen verschiedener 
Maschenweiten entfernt. In die +F Varianten wurden nur planktivore Fische verschiedener 
Arten (juv. Perca fluviatilis: 14,6±4,7 g für n=20, Rutilus rutilus: 28,5±9,5 g für n=10, Blicca 
bjoerkna: 27,6±7,3 g für n=10) in etwa gleichem Verhältnis und in der Frischmasse von ca. 
4 g m-3 eingesetzt. Alle Fische stammten aus dem Dagowsee, wurden unmittelbar nach dem 
Fang gewogen und in die Enclosures eingesetzt. 
 
Steuerung der Nährstoffkonzentration 
Bei der Zugabe von Nährstoffen in die einzelnen Enclosures bildete Phosphor als limitieren-
der Faktor des Phytoplanktonwachstums die Grundlage für die Berechnungen der angestreb-
ten Anfangskonzentrationen. In den -N Varianten wurden die TP-Konzentrationen aus dem 
mesotrophen Bereich angestrebt, d. h. zwischen 14 und 45 mgTP m-3 (VOLLENWEIDER & 
KEREKES 1982). Da die TP-Konzentrationen im Dagowsee bei ca. 40 mg TP m-3 liegen, wur-
de der mesotrophe Bereich ohne zusätzliche P-Zugabe in d n -N Varianten erreicht. In den 
+N Varianten wurden die TP-Konzentrationen im hypertrophen Bereich, d. h. >160 mgTP m-3 
angestrebt (VOLLENWEIDER & KEREKES 1982). Dabei wurden die TP-
Anfangskonzentrationen von ca. 700, 500 und 200 mg m-3 entsprechend in 2005, 2006 und 
2007 eingestellt. Die TP-Konzentrationen wurden also um den Faktor ca. 5 bis 10 in den +N 
Varianten angehoben. Parallel dazu wurde auch das Stickstoff-Angebot erhöht. Die angestreb-
te Stickstoffkonzentration sollte im molaren Verhältnis 6:1 zu P-Konzentration (atomares N:P 
Verhältnis 13:1) stehen, da für viele Phytoplanktonarten dieses N:P Verhältnis optimal ist 
(KLAUSMEIER et al. 2004). Für die Ermittlung der zugegebenen Stickstoffmenge wurde au-
ßerdem die bereits im Epilimnion vorhandene Stickstoffkonzentration berücksichtigt. Weiter-
hin richtete sich die zugegebene Menge beider Nährstoffe nach der Mächtigkeit des Epilimni-
ons. In der Tab. 2-2 wurden die Termine und Mengen der Nährstoffe zusammengestellt. 
In den Jahren 2005 und 2006 wurden die Nährstoffkonzentrationen in den +N Varianten deut-
lich höher eingestellt als in 2007. Deshalb wurde die Nährstoffzugabe während der Experi-
mente in 2007 wiederholt, um entsprechend hohe Unterschiede in den Nährstoffkonzentratio-
nen zwischen den +N und -N Varianten aufrechtzuerhalten. Außerdem wurden in den -N Va-
rianten die Nährstoffe in geringen Mengen zugegeben. Diese Zugaben dienten entweder der 
Verbesserung des N:P Verhältnisses oder der Erhöhung der TP-Konzentration bis zum ange-
strebten Niveau. Im Jahr 2006 wurden in die +F/+N Variante keine Nährstoffe zugegeben, da 
ihre Konzentrationen das angestrebe Niveau erreichten. 
Phosphor wurde als Kaliumdihydrogenphosphat (KH2PO4) und Stickstoff als Ammoniumnit-
rat (NH4NO3) eingesetzt. 
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Tab. 2-2:  Zusammenstellung der Termine und Mengen von Nährstoffen (in g), die zu den Enclosures 
während der Experimente zugegeben wurden. 
Termin Nährstoff Variante 
  -F/+N -F/-N +F/-N +F/+N 
04. Jul. 2005 P 228 0 0 228 
 N 242 560 242 560 
 07. Jun. 2006 P 200 20 20 0 
 N 0 0 0 0 
 
10. Mai. 2007 P 103 0 0 103 
 N 0 0 0 0 
26. Jul. 2007 P 0 9 11 0 
 N 0 63 84 0 
9. Aug. 2007 P 34 0 0 34 




2.3 Erfassung und Analysen der physikalischen, chemischen und biolo-
gischen Messgrößen im Wasser und im Sediment 
 
Die Proben wurden in der Mitte der Enclosures von einem Boot aus genommen. Die Enclosu-
res wurden in 14-tägigem Abstand beprobt. Dabei wurden Temperatur, Sauerstoffkonzent-
ration  und Sauerstoffsättigung (Sonde Oxi 197-S, Wissenschaftlich Technische Werkstät-
ten) sowie pH (Sonde pH 196 T, Wissenschaftlich Technische Werkstätten) vertikal in Ab-
ständen von je 0,5 m Schritten gemessen.  
Die Sichttiefe wurde mit einer weißen Secchi-Scheibe von 20 cm Durchmesser im Boots-
schatten ermittelt.  
Auf Grundlage der Temperaturmessungen wurde der Wasserkörper in Epilimnion und 
Hypolimnion eingeteilt. Die Wasserproben für die chmischen Analysen wurden dann in 1 m-
Abständen mit einem Schöpfer (Länge: 1 m, IGB) genommen und in eine Mischprobe jeweils 
aus dem Epilimnion und Hypolimnion zusammengefügt. Wenn nicht anders beschrieben, 
wurden alle Messgrößen doppelt bestimmt.  
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In der Mischprobe aus dem Epilimnion wurden die Konzentrationen von Chlorophyll a 
(Chla), SRP, TP und Gesamtstickstoff (TN) bestimmt. Außerdem wurden die taxonomische 
Zusammensetzung und das Biovolumen des Phytoplanktons in 2006 und 2007 ermittelt. In 
der Mischprobe aus dem Hypolimnion wurden TP, TN und SRP bestimmt. Die Chla-
Konzentrationen wurden in der Größenfraktion <30 µm (Chla30,) und gesamt (Chlages,) ge-
messen.  
Für die Chla-Bestimmung wurde ein definiertes Wasservolumen (100-1500 ml) durch 
Membranfilter (1,2 µm, Cellulosemischester, Schleicr & Schuell GmbH Whatman Group) 
filtriert. Die Pigmentextraktion erfolgte mittels Aceton. Der Extrakt wurde spektrophoto-
metrisch (UV/VIS Spectrometer Lambda 2, Perkin Elmer) vermessen. Die Konzentration 
wurde nach STRICKLAND  & PARSONS (1972) berechnet.  
Für die SRP-Bestimmung wurden die Wasserproben durch Membranfilter (0,6 µm, Cellulo-
senitrat, Schleicher & Schuell MicroScience) filtriert und nach der Phosphormolybdänblau-
Methode (KOROLEFF 1976) kolorimetrisch (FIAcompact, Medizin- und Labortechnik Engi-
neering) gemessen. 
Für die TP-Bestimmung wurden die unfiltrierten Wasserproben mit 5%-igem Kaliumpero-
xodisulfat im Autoklaven bei 134 °C für 30 Min. aufgeschlossen (GOLTERMAN et al. 1978) 
und dann ebenfalls als SRP nach der Phosphormolybdänblau-Methode (KOROLEFF 1976) ko-
lorimetrisch (FIAcompact, Medizin- und Labortechnik Engineering) gemessen. 
Für die TN-Bestimmung wurden die unfiltrierten Wasserproben mit Oxisolv (Merck) im Au-
toklaven bei 120 °C für 45 Min. aufgeschlossen und kolorimetrisch (FIAstar 5010, Foss 
Tecator) bestimmt (GOLTERMAN et al. 1978). 
Die Bestimmung der Methankonzentrationen erfolgte in festgelegten Tiefen von 5, 6, 7 und 
8 m. Dafür wurden die Wasserproben in 20 ml Fläschchen luftblasenfrei verschlossen. Da-
nach wurden etwa 40% des Wasservolumens durch Heliumbegasung aus jedem Fläschchen 
entfernt. Dadurch diffundierten die im Wasser gelöst n Gase einschließlich des Methans aus 
der wässerigen in die gasförmige Phase. Anschließend erfolgte die Methanmessung gaschro-
matographisch (GC 14B, Shimadzu) durch Einspritzen einer Gasprobe von 0,5 ml und Detek-
tion der Methanmenge mit Flammenionisationsdetektor (FID) (CASPER 1992). 
Für die taxonomische Bestimmung des Phytoplanktons wurden 150-200 ml Wasser mit 
Lugol´scher Lösung fixiert. Zwei Unterproben wurden in Sedimentationskammern von 10 
bzw. 25 cm3 Volumen angesetzt und bis zur vollständigen Sedimentation 24 h exponiert. An-
schließend wurden die Phytoplanktonarten unter einem Umkehrmikroskop bei 100 bis 400-
facher Vergrößerung bestimmt und gezählt (UTERMÖHL 1958). Die Berechnung der Biomasse 
erfolgte unter Annahme einer spezifischen Phytoplanktondichte von 1 g cm-3 und nach verein-
fachten geometrischen Formen (UTERMÖHL 1958). 
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Das Zooplankton wurde mit einem Schließnetz (0,237 m2 Öffnung, 1 m Länge, 90 µm Ma-
schenweite, Hydrobios) in vertikalen Netzzügen von 6,5 m bis zur Oberfläche gefangen. Die 
Proben wurden sofort durch Zugabe von 4%igem Formaldehyd-Zucker-Gemisch fixiert (HA-
NEY & HALL  1973) und später im Labor ausgewertet. Die qualitative und quantitative Aus-
wertung umfasste das Crustaceenplankton. Die Individuen wurden bis zur Gattung bestimmt. 
Für die Abundanzbestimmung wurden drei Unterproben am Umkehrmikroskop bei 60-facher 
Vergrößerung ausgezählt. Die Biomasse des Crustaceenplanktons wurde nach BOTTRELL et 
al. (1976) kalkuliert und in Kohlenstoffmenge nach WINBERG et al. (1971) umgerechnet. In 
den entsprechenden Abbildungen werden die Gruppen Daphnia sp., kleine Cladocera (Bosmi-
na sp., Ceriodaphnia sp. und Diaphanosoma sp.), Calanoida (Eudiaptomus lacustris) und 
Cyclopoida (Cyclops sp. Mesocyclops p. und Thermocyclosp sp.) unterschieden. 
Für die Berechnung des Filtrationspotenzials der jeweiligen Gruppen wurden Literaturer-
gebnisse benutzt. Das Filtrationspotenzial der Cladoceren wurde mittels einer Regressions-
gleichung in Abhängigkeit von der Körperlänge der Organismen berechnet (KNOECHEL & 
HOLTBY 1986). Für die Berechnung des Fraßdruckpotenzials (weiter als Filtrationspotenzial 
genannt) der calanoiden und cyclopoiden Copepoden wurden empirisch bestimmte Grazing-
Raten verwendet (KNISELY & GELLER 1986). 
 
Messung der Sedimentation 
In jedem Enclosure wurden vier zylindrische Sedimentationsfallen (8,5 cm Durchmesser, 
85 cm lang, IGB) 1 m über der Sedimentoberfläche, gemessen von der Oberkante, exponiert. 
Jede Falle hatte am unteren Ende einen austauschbaren Becher, in dem sich das sedimentierte 
Material ansammelte. Die Becher wurden alle sieben Tage ausgetauscht. Damit lag die mittle-
re Aufenthaltsdauer des sedimentierten Materials in der Falle bei 3,5 Tagen. Aus jedem Enc-
losure wurde das frische Material aus den vier Sedim ntfallen vereinigt, so dass eine integ-
rierte Probe je Enclosure und Termin vorhanden war.Die Becherinhalte wurden bei 600 Um-
drehungen/Min. 10 Minuten lang zentrifugiert. Das überstehende Wasser wurde verworfen, 
das Material bei -20 °C eingefroren und anschließend bei -20 °C und 0,250 mbar im Vakuum 
gefriergetrocknet. Der Trockenmasserückstand (TM) wurde in Sedimentationsraten des parti-
kulären Materials umgerechnet. Im getrockneten Material wurden POC (POCSedMat) und TP 
(TPSedMat) bestimmt.  
Für die Bestimmung von POCSedMat wurden 1-2 mg des sedimentierten Materials eingewo-
gen und bei 1200° C verbrannt. Die Menge des entstandenen Kohlendioxides wurde dann mit 
Hilfe eines Infrarotabsorption-Verfahrens (multi C/N 3100 mit integriertem Feststoffmodul 
HT1300, Analytik Jena AG) gemessen und in Kohlenstoffkonzentration umgerechnet. Die 
Proben für POC-Bestimmung wurden vor der Verbrennung mit 10% HCl angesäuert und bei 
60 °C vollständig getrocknet, um die anorganischen Kohlenstoffverbindungen auszutreiben.  
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Für die TP-Bestimmung im sedimentierten Material (TPSedMat) wurde 1-2 mg Trockenmateri-
al eingewogen, mit 10 ml Kaliumperoxodisulfat-Lösung aufgeschlossen (im Autoklaven 134 
°C, 30 Min.) und als SRP nach oben beschriebener Method  gemessen. 
Im Jahr 2007 wurden zusätzlich die P-Bindungsformen im sedimentierten Material be-
stimmt. Zu diesem Zweck wurden von jeder frischen Probe 20% der Masse abgenommen und 
separat eingefroren. Nach dem Ende des gesamten Experiments wurden diese aus dem jewei-
ligen Enclosure stammenden Teilproben zusammengefügt. In der entstandenen Gesamtprobe 
wurden dann P-Fraktionen nach PSENNER et al. (1984) modifiziert nach HUPFER et al. (1995) 
bestimmt. Dabei wurden mit verschiedenen Extraktionsmitteln sechs P-Bindungsformen stu-
fenweise fraktioniert (Tab. 2-3). 
Das restliche Material wurde bei den Experimenten zum anaeroben und aeroben Abbau des 
sedimentierten Materials verwertet (Kap. 2.4). 
 
Sedimentproben 
Zum Ende des Experiments wurden in der obersten 0-1 cm Sedimentschicht P-
Bindungsformen bestimmt. Zu diesem Zweck wurden aus jedem Enclosure jeweils 3-5 Se-
dimentkerne mit einem Uwitec-Sampler entnommen. Die 0-1 cm Sedimentschicht wurde ent-
weder im Labor innerhalb einer Stunde (Jahr 2005) oder vor Ort (2006 und 2007) von den 
Kernen abgetrennt, und kühl und dunkel ins Labor transportiert. Die Bestimmung von P-BD 
erfolgte nach einem sequentiellen Extraktionsverfahren von PSENNER et al. (1984) modifiziert 
nach HUPFER et al. (1995) (Tab. 2-3) innerhalb von 48 h nach den Probenahmen.  
 
Tab. 2-3: Bezeichnung und Charakteristik der Phosphorbindungsformen (P-BF) sowie eine kurze 
Beschreibung des Extraktionsverfahrens nach PSENNER et al. (1984) modifiziert nach HUP-
FER et al. (1995).  
Bezeichnung Charakteristik Extraktionsverfahren 
NH4-Cl-TP Im Porenwasser gelöste und labil adsorbierte 
Phosphate, sofort verfügbarer P 
0,5 h mit 1 M NH4Cl 
BD-TP An Eisen (Fe) und Mangen (Mn) gebundene 
Phoshate, redox sensitiver P 
0,5 h mit 0,11 M Na2S2O4/ 
NaHCO3 bei 40 ºC 
NaOH-SRP An Metall (Al, Fe)-Oxide gebundene Phos-
phate, basenlöslicher P 
16 h mit 1 M NaOH 
NaOH-NRP Organisch gebundener P (in Mikroorganis-
men, Detritus, Huminstoffen) 
Nicht reaktiver P nach der 
Extraktion mit 1 M NaOH 
HCl-TP Säurelösliche Phosphate (Calcit, Apatit) 16 h mit 0,5 M HCl 
Rest-P Refrakterär Phosphor Nicht reaktiver P nach der 
Extraktion mit 0,5 M HCl 
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2.4 Laborversuche zum mikrobiellen Abbaupotenzial des sedimentier-
ten Materials 
 
Versuche zum aeroben Abbau des sedimentierten Materials 
Das aerobe Abbaupotenzial des Materials wurde mittels d s biologischen Sauerstoffbedarfs 
innerhalb von 10 Tagen (240 h) ermittelt (BSB10). Zu diesem Versuch wurde das sauerstoff-
reiche Wasser des Dagowsees benutzt. Zu einem definierten Volumen (428 ml) des vorfilt-
rierten Seewassers (3 µm, Membranfilter, Satorius) wurde eine definierte Menge des trocke-
nen sedimentierten Materials zugegeben (30±1 mg). Die Menge des benötigten Wassers und 
des Materials wurden anhand von Vorversuchen ermittelt. Der Sauerstoffverbrauch wurde in 
jeder Probe alle zwei Stunden mittels einer manometrischen Methode gemessen (BSB-
System, OxiDirect, Aqualytic). Bei dieser Methode wurde das entstandene Kohlendioxid in 
Natronlauge chemisch gebunden, was eine entsprechende Druckabnahme bewirkte. Aus den 
Druckunterschieden wurde die Sauerstoffmenge errechnet, die zur Oxidation der Wasserin-
haltsstoffe benötigt wurde. Die Nitrifikation, die ebenfalls zu O2-Zehrung führte, aber nicht 
als Abbau des Materials zu betrachten war, wurde mittels eines Nitrifikationshemmers (Nitri-
fikationshemmer®, OxiDirect, Aqualytic) unterdrückt. Da das BSB-Gerät über sechs Mess-
plätze verfügte, wurde bei jeder Messung eine Kontrolle – vorfiltriertes Seewasser ohne Mate-
rial – mitgeführt. Die Kontrolle diente dazu den Blindwert des vorfiltrierten Seewassers zu 
bestimmen um die BSB-Werte zu korrigieren. Alle Proben wurden bei einer konstanten Tem-
peratur von 20 °C im Dunkeln inkubiert. 
Der BSB10 des sedimentierten Materials wurde in jeder Probe nur einmal bestimmt, da die 
Vorversuche zum BSB eine sehr gute Übereinstimmung der Parallelen ergaben (Abb. 2-3). 
Ihre Standardabweichungen überschritten grundsätzlich nicht den Bereich der Messgenauig-
keit des Gerätes, die 1 mgO2 L
-1 betrug (Bereich zwischen BSB+1 und BSB-1 in der Abb. 
2-3). Die Variationskoeffizienten lagen immer unter 5%.  
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Abb. 2-3: Ergebnisse der BSB-Messung von Sestonproben aus den Enclosures (BSB). In Schwarz sind 
Mittelwerte (n=6) mit den Standardabweichungsbalken; in grün sind die Messfehler, und in 
rot die Variationskoeffizienten dargestellt. 
 
 
Vorversuche zum anaeroben Abbau des sedimentierten Materials 
Bevor Versuche zum anaeroben Abbau des sedimentiert Materials begannen, wurde eine 
geeignete Methodik zur Inkubationszeit und Messung des Methans erarbeitet. Aufgrund der 
geringen Mengen des sedimentierten Materials in den S dimentationsröhren wurden für die 
Vorversuche gefriergetrocknete Sestonproben aus 7 m Tiefe der Enclosures verwendet. Sechs 
Proben mit dem Sestonmaterial und frischem Sediment aus dem Dagowsee wurden verschlos-
sen und 57 Tage lang bei 20 ºC inkubiert. Doppelte Messungen des Methans, Kohlenstoffdi-
oxids und Sauerstoffs erfolgten während der ersten 12 Tage alle 24 Stunden. Danach wurde 
an den Tagen 14, 34 und 57 gemessen. Während dieses V rsuches erreichte die Methankon-
zentration nach drei Tagen das Maximum. Anschließend nahm sie schnell ab (Abb. 2-4). 
Gleichzeitig nahmen die CO2- und O2- Konzentrationen kontinuierlich zu. Beide Messgrößen 
erreichten nach etwa 12 Tagen eine Sättigungskonzentratio , die bis zum Ende des Experi-
ments (Tag 57) nahezu unverändert blieb. Die Zunahme des Sauerstoffs ließ vermuten, dass 
Luft ins Flaschenvolumen eingedrungen war. Der Anstieg der Sauerstoffkonzentration war für 
die Methanoxidation und Hemmung der Methanproduktion verantwortlich.  
Die Überprüfung von verschiedenen Varianten der Inkubationszeit, der Anzahl und des Vo-
lumens der Beprobungen zeigte die Notwendigkeit eines Zwischenschrittes für die ungestörte 
Methanproduktion in den Inkubationsflaschen. Das vollständige Austauschen des Gasge-
mischvolumens nach jeder Messung durch die Stickstoffbegasung erwies sich als sichere Lö-
sung, um die sauerstofffreien Bedingungen für die Methanproduktion zu gewährleisten.  
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Abb. 2-4:  Verlauf der Konzentrationen von Methan (CH4), Sauerstoff (O2) und Kohlendioxid (CO2) in 




Versuche zum anaeroben Abbau des sedimentierten Materials 
Das anaerobe Abbaupotenzial des sedimentierten Materials wurde anhand der Methanproduk-
tion gemessen. Da die Methanproduktion im Sediment stat findet, wurde für die Experimente 
Sediment aus dem Dagowsee als Inokulum benutzt. Zu diesem Zweck wurden am Ende der 
Sommerstagnation die 0-2 cm Sedimentschichten von sieben Sedimentkernen aus dem Pro-
fundal genommen, die eine intakte Gemeinschaft aller n der Methanproduktion beteiligten 
Mikroorganismengruppen enthielten (CASPER 1996, GLISSMANN et al. 2004, CHAN et al. 
2005). Die Proben wurden kühl, dunkel und luftblasenfrei für die Abbauexperimente aufbe-
wahrt.  
In 12 ml Inkubationsflaschen wurde ca. 2,5 g (±0,05 g) des frischen Sedimentes eingewogen 
und 1-2 Stunden mit N2 begast, um das vorhandene Methan aus dem Sediment auszutreiben. 
Danach wurde in jede Inkubationsflasche ca. 5,0 mg (±0,40 mg) von einer Probe des getrock-
neten sedimentierten Materials aus den Enclosureexperimenten zugegeben. Parallel dazu 
wurden Kontrollen, die nur Sediment enthielten, vorbereitet. Sie dienten der Ermittlung der 
Methanproduktion in den Sedimenten ohne Substratzugbe. Jede Probe wurde in doppelter 
Ausführung vorbereitet. Die Flaschen wurden mit septumtragenden Kapseln verschlossen. 
Das Gasgemischvolumen in den Flaschen wurde mittels Stickstoffbegasung vollständig aus-
getauscht. Anschließend wurden die Flaschen dunkel bei 20 °C inkubiert. Die Methankon-
zentration wurde nach festen Zeitabständen (alle 8 Stunden) 4 bis 5 Mal im Gasvolumen jeder 
Probe doppelt gemessen. Die ermittelten Methankonzentrationen, korrigiert für die Werte aus 
den Sedimenten, wurden dann in Methanbildungsraten je Trockenmasseeinheit des sedimen-
tierten Materials (MBR, mmolCH4 gTM
-1d-1) umgerechnet.  
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Nach jeder Messung wurde jede Probe erneut mit Stickstoff begast, um das gesamte Gasvo-
lumen in den Flaschen vollständig auszutauschen. Anschließend wurde jede Flasche gasdicht-
dicht verschlossen.  




2.5 Statistische Datenauswertung 
 
Die statistische Auswertung der erhobenen Daten erfolgte mit dem Programm SPSS 14.0 für 
Windows (SPSS. Inc.). Als Signifikanzgrenze wurde bei allen statistischen Verfahren eine 
Irrtumswahrscheinlichkeit von p=0,05 angenommen. 
Die Analyse der Temperaturunterschiede zwischen den Beobachtungsjahren 2006 und 2007 
erfolgte mittels einer Kovarianzanalyse (ANCOVA) mit den einzelnen Temperaturwerten aus 
jedem Enclosure als Replikaten (n=4) und den julianischen Tagen als Kovariate.  
Die Analyse der Temperaturunterschiede zwischen den Enclosures während der Experimente 
erfolgte mittels des Variationskoeffizienten. Er ist ein relatives Streuungsmaß und erlaubt den 
direkten Vergleich der Unterschiede zwischen den Temperaturen aller Enclosures, die zum 
gleichen Zeitpunkt und in gleicher Tiefe auftraten. Der Variationskoeffizient wurde als Quo-
tient aus der Standardabweichung und dem Mittelwert d r Temperatur jeweils aus jeder Tiefe, 
jedem Enclosure und zu gleichem Zeitpunkt errechnet u d in Prozent angegeben.  
Da die Varianten keine Parallelen im engeren Sinne hatten, sondern in drei verschiedenen 
Jahren getestet wurden, wurde für den Vergleich der jeweiligen Kriterien zwischen den Vari-
anten der nicht parametrische Wilcoxon-Test verwendet.  
Tests auf signifikante Korrelationen wurden mit Hilfe der Pearson-Korrelationsanalyse 
durchgeführt. 
Daten für die Regressionsanalysen wurden auf Normalverteilung (Smirnov-Kolmogorov-
Test) und Autokorrelation der Residuen (Durbin-Watson-Test) geprüft. 
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3 Ergebnisse  
 
3.1 Vergleich der Untersuchungsjahre und der Enclosures im Hinblick 
auf die Temperaturverteilung im Wasser 
 
Die Experimente wurden während der thermischen Schichtung des Sees durchgeführt. Abbil-
dung 3-1 zeigt die thermischen Verhältnisse in den rei Untersuchungsjahren am Beispiel 
eines Enclosures. In allen Jahren waren deutliche vertikale Temperaturgradienten zu beobach-
ten. Abgesehen vom Jahr 2005, in dem das Experiment erst im Juli begann, zeigte der Tempe-
raturverlauf einen schnellen Anstieg an der Oberfläche von ca. 14 auf 25 ºC. Die Thermokline 
umfasste den Tiefenbereich von 2 bis 6 m am Anfang und von 5 bis 8 m gegen Ende der Ex-
perimente in allen Jahren. In der tiefsten Wasserschicht der Enclosures wurde ein kontinuier-
licher Temperaturanstieg durchschnittlich um 1 ºC pro Monat im saisonalen Verlauf aller Ex-
perimente beobachtet.  
 
Abb. 3-1:  Verlauf der Temperatur in den drei Untersuchungsjahren dargestellt am Beispiel der -F/+N 
Variante. 
 
Die drei Untersuchungsjahre unterschieden sich deutlich bezüglich ihres Temperaturverlaufes 
im Epilimnion und in der tiefsten Zone (bei 8 m) (Abb. 3-2). Im Frühjahr 2007 erwärmte sich 
das Epilimnion etwa zwei Wochen früher als im Vorjah , aber Ende Juni glichen sich die 
Werte an (Abb. 3-2A). Im weiteren Verlauf (von Anfag Juli bis Mitte August) waren dage-
gen die epilimnischen Temperaturen 2-3 ºC höher im Jahr 2006 als 2007. Der gemittelte Tem-
peraturverlauf der gesamten Schichtungsperiode der Jahre 2006 und 2007 war jedoch nicht 
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signifikant unterschiedlich (ANCOVA: df=1/17, F=0,188, p=0,670). In 2005 lagen die mittle-
ren Temperaturen zwischen den Werten der Jahre 2006 und 2007. 
Die Temperatur über dem Sediment nahm in allen drei Untersuchungsjahren im saisonalen 
Verlauf graduell zu (Abb. 3-2B). In den Jahren 2006 und 2007 betrug die saisonale Zunahme 
2 °C, wobei auch deutliche Temperaturunterschiede zwischen den Beobachtungsjahren ge-
funden wurden. Der Temperaturverlauf des Jahres 2007 lag um etwa 1 ºC höher als der des 
Jahres 2005 und um etwa 2 ºC höher als der des Jahres 2006 (für 2006 statistisch signifikant: 
ANCOVA: df=1/17 F=659,5; p<0,001).  
Abb. 3-2:  Verlauf der Temperatur im Epilimnion (A)  und in 8 m Tiefe (B) in den Versuchsvarianten 




Die Temperaturmessungen in den Enclosures dienten neben der Bestimmung des Epi- und 
Hypolimnions auch dem Vergleich der physikalischen B dingungen zwischen den Enclosures 
im saisonalen Verlauf. Zu diesem Zweck wurden die Variationskoeffizienten als relatives 
Maß der Unterschiedlichkeit (hohe Werte) bzw. der Ähnlichkeit (geringe Werte) der thermi-
schen Bedingungen zwischen den Enclosures in jedem Beobachtungsjahr benutzt. Im Durch-
schnitt unterschieden sich die Messwerte um 2% in 2006 und 2007 während sie in 2005 bis 
4% in 2005 betrugen (Abb. 3-3). Die Diskrepanz in den Variationskoeffizienten zwischen 
2005 und den anderen Untersuchungsjahren entstand durch verschiedene vertikale Verteilung 
der Temperaturen in den Enclosures nach ihrer künstlichen Belüftung im Jahr 2005. Diese 
Effekte traten zwei Wochen auf und nach dieser Zeit ha ten die Tempetaturen einen 
verlgleichbaren Verlauf in allen Enclosures. Man kan daher annehmen, dass die thermischen 
Bedingungen zwischen den Enclosures in den jeweiligen Jahren nahezu identisch waren.  
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Abb. 3-3:  Zusammenstellung der Variationskoeffizienten (VK) für die Temperaturmessungen in drei 
Untersuchungsjahren. Die VK wurden aus den Temperaturmittelwerten und Standardab-
weichungen jeweils für jede Tiefe und jeden Termin aus allen Enclosures ermittelt (2005: 
n=90; 2006: n=170, 2007: n=170). Der untere und obere Rand der Box sind das 25/75%-




3.2 Effekte der Nährstoffe und der Nahrungsnetzstruktur auf biotische 
und abiotische Kriterien im Epilimnion 
3.2.1 Veränderungen der Phosphorkonzentrationen im Epilimnion 
 
Phosphor war eine der Steuergrößen in den Experimenten. Zu Beginn der drei Untersuchungs-
jahre lagen die TP-Konzentrationen bei 180 bis 750 mg m-3 in den +N Varianten und bei 30 
bis 60 mg m-3 in den -N Varianten. Damit hatten die beiden +N Varianten eine 6- bis 14-fach 
höhere TP-Konzentrationen als die -N Varianten (Tab. 3-1). 
 
Tab. 3-1:  TP- und SRP-Konzentrationen (mg m-3) im Epilimnion der Versuchsvarianten zu den ersten 
Probenahmeterminen nach der Nährstoffzugabe in den drei Untersuchungsjahren.  
 07.07.2005  21.06.2006 23.05.2007 
 SRP TP SRP TP SRP TP 
-F/+N 573 723 668 708 160 200 
-F/-N 3 41 42 53 11 32 
+F/-N 18 63 10 42 4 31 
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Eine Übersicht über den saisonalen Verlauf der TP- und der SRP-Konzentrationen im Epilim-
nion ist in der Abb. 3-4 dargestellt. Generell nahmen die TP-Konzentrationen nach den Nähr-
stoffzugaben mit der Zeit ab und gegen Ende der Experimente stiegen sie in fast allen Fällen 
mehr oder weniger stark an. Besonders hohe Abnahmen der TP-Konzentrationen fanden 2006 
in den -F/+N und +F/+N Varianten statt. Sie betrugen entsprechend 50 und 30 mgP m-2 d-1 
und machten damit entsprechend 38 und 53% den relativen TP-Verluste aus dem Epilimnion 
aus (Tab. 3-2). Im Jahr 2005 wurden in beiden oben g annten Varianten ähnliche TP-
Austragsraten ermittelt, dagegen waren sie im Jahr 2007 in etwa um den Faktor 10 geringer.  
In den beiden -N Varianten nahmen die TP-Konzentrationen bis Mitte August im Jahr 2006 
sowie bis Mitte Juli im Jahr 2007 kontinuierlich ab. Die TP-Austragsraten waren ähnlich in 
den beiden -N Varianten und ca. 1,5mal höher im Jahr 2006 (3,9–4,0 mgPm-2d-1) im Ver-
gleich zum Jahr 2007 (2,0-2,7 mgPm-2d-1). Die hohen Anstiege der TP-Konzentrationen im 
August 2007 sind ursächlich durch die zusätzliche Posphorzugabe entstanden. In den beiden 
anderen Jahren wurden ebenfalls Zunahmen der TP-Konzentrationen gemessen, jeodoch fie-
len diese deutlich geringer aus als im Jahr 2007. 
 
Abb. 3-4:  Verlauf der SRP (schraffiert)- und TP-Konzentrationen im Epilimnion der Versuchsvarian-
ten in den drei Untersuchungsjahren. Die roten Pfeile markieren die P-Zugaben während 
der Experimente (Unterschiedliche Skalierung beachten).  
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Die absoluten TP-Austragsraten aus dem Epilimnion waren in den +N Varianten innerhalb 
eines Untersuchungsjahres immer höher als in den -N Varianten. Das war am deutlichsten in 
den Jahren 2005 und 2006 (Tab. 3-2). Weiterhin waren in den Jahren 2006 und 2007 die TP-
Austragsraten in den -F Varianten systematisch höher im Vergleich zu den +F Varianten glei-
cher Nährstoffkonzentrationen. Von diesem Muster wichen die Werte des Jahres 2005 ab, in 
dem höhere TP-Austragsraten in den +F Varianten verzeichnet wurden.  
 
 
Tab. 3-2:  Durchschnittliche absolute (mgP m-2 d-1) und relative (%) TP-Verluste aus dem Epilimnion 
der Versuchsvarianten in den drei Untersuchungsjahren. Für die Berechnung wurden Zeit-
räume ausgewählt, in denen keine Nährstoffzugaben stattfanden und die Nachlieferung des 
Phosphors aus dem Hypolimnion weitgehend ausgeschlossen war (2005: 7.Jul.-10.Aug.; 
2006: 21.Jun.-02.Aug.; 2007: 23.Mai-04.Jul.).  
 
Absolute TP-Verluste 




 2005 2006 2007  2005 2006 2007 
Nährstoffreiche Varianten 
-F/+N 32,7 52,1 5,3  19,2 37,7 15,1 
+F/+N 49,6 30,4 2,8  28,0 53,2 8,1 
Nährstoffarme Varianten 
-F/-N -2,5 4,0 2,7  -26,4 38,4 43,8 
+F/-N 8,6 3,9 2,0  57,7 48,1 32,3 
 
 
Der zeitliche Verlauf der SRP-Konzentrationen ergab kein homogenes Bild. Es wurden so-
wohl mehr oder weniger kontinuierliche Abnahmen (-F/+N und +F/+N im Jahr 2006) als auch 
Zunahmen (+F/+N und -F/-N im Jahr 2005) verzeichnet. In anderen Fällen schwankten die 
SRP-Konzentrationensich während der Experimente stark. In der Abb. 3-4 ist zu sehen, dass 
durch die Nährstoffzugabeneine P-Limitation in den Enclosures ausgeschlossen war. 
 
 
3.2.2 Entwicklung des Crustaceenplanktons 
 
Biomasse. Am Anfang der Experimente in den Jahren 2006 und 2007 war die Gesamtbiomas-
se des Crustaceenplanktons verhältnismäßig gleich in allen Enclosures (Abb. 3-5). Sie variier-
te von 149 bis 216 mgC m-3 im Jahr 2006 bzw. von 96 bis 216 mgC m-3 im Jahr 2007. Der 
Fischbesatz führte zu einer schnellen Abnahme der Crustaceenbiomasse innerhalb von 2 bis 
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4 Wochen in den +F Varianten. Im Jahr 2005 waren di Fische schon zu Beginn des Experi-
mentes vorhanden, deshalb waren deutliche Effekte der manipulierten Nahrungskette in der 
Zooplanktonbiomasse sofort sichtbar. Im weiteren saisonalen Verlauf lagen die Biomassen 
des Crustaceenplanktons der Versuchsvarianten ohne Fische (-F) in den meisten Fällen über 
denen mit Fischbesatz (+F). In allen Jahren wurden sig ifikante Unterschiede zwischen die-
sen Ansätzen festgestellt (Wilcoxon: 2005: p=0,028, n=12; 2006: p<0,001, n=18; 2007: 
p<0,001, n=18). Im Durchschnitt waren die Zooplankto biomassen der -F Varianten 1,5- 
(2005), 1,7- (2006) und 1,7-2,5- (2007) fach höher. 
Im saisonalen Verlauf variierten die Crustaceenbiomassen in den -F Varianten auch stärker 
als in den +F Varianten. Sie erreichten zwei Maxima: Mitte Juni und Mitte August im Jahr 
2006, sowie Mitte Mai und Ende Juli im Jahr 2007. Aufgrund der kurzen Dauer des Experi-
mentes im Jahr 2005 wurde ein hoher Anstieg der Biomasse nur Ende Juli beobachtet. In den 
beiden +F Varianten wies die Crustaceengemeinschaft nach der Fischzugabe keine stärkere 
Entwicklungen der Biomassen auf.  
Im Hinblick auf die Nährstoffkonzentrationen (+N  vs. -N Varianten) zeigten die Biomassen 
des Crustaceenplanktons in den +F Varianten keine deutlichen Unterschiede. In den -F Vari-
anten dagegen waren sie in der nährstoffreichen Variante (-F/+N) meistens höher als in den 
nährstoffarmen Varianten (-F/-N). Signifikante Unterschiede zwischen diesen Varianten wur-
den jedoch nur im Jahr 2007 festgestellt (Wilcoxon: p=0,018, n=9).  
 
 
Abb. 3-5: Saisonaler Verlauf der Biomasse des Crustaceenplanktons in den Versuchsvarianten der 
drei Untersuchungsjahre. Graue Pfeile markieren den Fischeinsatz in den +F Varianten in 
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Taxonomische Zusammensetzung. Bei der Auswertung der taxonomischen Zusammensetzung 
wurde das Crustaceenplankton in vier Gruppen unterteilt: Daphnien, kleine Cladocera, Cala-
noida und Cyclopoida. Die Entwicklung aller diesen Gruppen wurde durch die An- bzw. Ab-
wesenheit der Fische stark geprägt. 
Die Fische reduzierten die Daphnia-Biomassen in den +F Varianten in allen Jahren fast voll-
ständig (Abb. 3-6). Dagegen erreichten die Daphnien in den -F Varianten viel höhere Biomas-
sen, besonders im Juni in den Jahren 2006 und 2007. Allerdings fielen ihre Bestände nach 
diesen saisonalen Maxima stark ab und traten erst wieder am Ende der Schichtungsperiode in 
größeren Mengen auf. Im Jahr 2006 betrug die maximale D phnia-Biomasse 135 mgC m-3 in 
der -F/+N Variante und 64 mgC m-3 in der -F/-N Variante. Im Jahr 2007 waren die maxima-
len Biomassen mit 235 mgC m-3 und 190 mgC m-3 deutlich höher. Damit zeigte die Entwick-
lung der Daphnien signifikante Unterschiede zwischen d n Varianten mit und ohne Fische 
(Wilcoxon: 2005: p=0,002, n=12; 2006: p=0,007; n=18; 2007: p<0,001, n=16). Die Daphnia-
Biomassen in den -N und +N Varianten waren nicht signifikant verschieden voneinander in 
den Jahren 2005 und 2006. Dagegen wurden im Jahr 2007 signifikante Unterschiede zwischen 
den -F/+N und -F/-N Varianten festgestellt (Wilcoxon: p=0,017, n=8). 
Die Gruppe der kleinen Cladocera zeigte in den drei Jahren ebenfalls eine deutliche Reaktion 
auf den Fischbesatz (Abb. 3-6). Dieser Effekt war jedoch in den einzelnen Experimenten un-
terschiedlich. Im Jahr 2005 erreichten die Cladoceren geringere Biomassen in den -F Varian-
ten im Vergleich zu den +F Varianten (Wilcoxon: p=0,003, n=12). Dagegen verhielt es sich in 
den Jahren 2006 und 2007 genau umgekehrt (Wilcoxon: 2006: p<0,001; n=18; 2007: 
p=0,005, n=16). Im Jahr 2006 erreichten die kleinen Cladoceren zwei Maxima: im Juni und 
im August, wogegen in 2007 nur das Maximum im August deutlich ausgeprägt war. 
In den +F Varianten gingen die Calanoida-Biomassen in allen Beobachtungsjahren stark zu-
rück (Abb. 3-6), während sie in den -F Varianten signif kant höher blieben (Wilcoxon: 2005: 
p=0,002, n=12; 2006: p=0,018; n=18; 2007: p=0,003, n=16). Außerdem waren die Calanoida-
Biomassen bei den meisten Beobachtungen der Jahre 2006 und 2007 bei gleichem Fischbe-
satz (+F oder -F) in den nährstoffreichen Varianten höher als in den nährstoffarmen Ansätzen. 
Die Unterschiede zwischen der +F/-N und +F/+N Variante waren in 2006 signifikant (Wilco-
xon: p=0,018, n=9).  
Die einzige Zooplanktongruppe, die positiv auf den Fischbesatz reagierte, waren die Cyclo-
poiden. Ihre Biomassen zeigten in den Jahren 2006 (Wilcoxon p=0,006, n=18) und 2007 
(Wilcoxon: p=0,006, n=16) signifikant höhere Werte in den beiden Enclosures mit Fischbe-
satz (Abb. 3-6). In 2005 traf dieser Trend nur auf die nährstoffarmen Varianten zu (Wilcoxon: 
p=0,028, n=6). 
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Abb. 3-6:  Verlauf der Biomassen der Zooplanktongruppen in den Versuchsvarianten der drei Unter-
suchungsjahre. 
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Filtrationspotential des Zooplanktons. Ähnlich wie die Zooplanktonbiomasse war das kalku-
lierte Filtrationspotential des Zooplanktons in den -F Varianten signifikant höher als in den 
+F Varianten (Wilcoxon: 2005: p=0,012, n=12; p<0,001; n=18; p<0,001, n=16) (Abb. 3-7). 
Die Ausnahme war ein zweiwöchiger Rückgang des Filtrationspotentials Ende Juli 2005 in 
der -F/+N Variante. Deshalb waren die Werte in diesem Jahr nicht signifikant unterschiedlich 
gegenüber denen aus der +F/+N Variante (Wilcoxon: p=0,115, n=8).  
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Abb. 3-7:  Verlauf des kalkulierten Filtrationspotenzials (FP) für das gesamte Zooplankton in den Ver-
suchsvarianten der drei Untersuchungsjahre. 
 
Im Durchschnitt entfiel in den -F Varianten der prozentual höchste Anteil des Filtrationspo-
tenzials auf die Daphnien (2005 und 2007) und die kleinen Cladocera (2006) (Tab. 3-3). In 
den +F Varianten erreichten die Gruppen der kleinen Cladocera und der Cyclopoiden die 
höchsten prozentualen Anteile des Filtrationspotenzials. 
Der mittlere Anteil des Daphnia-Filtrationspotenzials war im Jahr 2005 mit 74% (-F/+N) und 
70% (-F/-N) am höchsten. In den Jahren 2006 und2007 war er deutlich geringer als im Jahr 
zuvor. Er betrug lediglich 30-31% in der -F/-N Variante und 26-43% in der -F/+N Variante 
(Tab. 3-3). Mit dem Rückgang der Filtrationsleistung der Daphnien stieg der Anteil des Filtra-
tionspotentials anderer Zooplanktonarten in den -F Varianten an. Besonders hohe Anteile des 
Filtrationspotentials erreichten 2006 kleine Cladocera und 2007 Calanoida.  
In den +F Varianten erreichten die prozentualen Anteile des Filtrationspotenzials der kleinen 
Cladocera im Jahr 2005 mit 80% (+F/-N) sowie 85% (+F/+N) die höchsten Werte. In diesem 
Jahr lagen die Anteile aller anderen Zooplanktongruppen unter 10%. Im darauf folgenden Jahr 
hat in beiden +F Varianten die Bedeutung der kleinen Cladocera abgenommen und die der 
Cyclopoiden zugenommen. Nur in der +F/+N Variante bli b der höchste Anteil des Filtrati-
onspotenzials bei den kleinen Cladoceren. Dagegen entfiel in der +F/-N Variante im Durch-
schnitt der höchsten Anteil des Filtrationspotenzials auf die Cyclopoiden. Im Jahr 2007 domi-
nierte diese Gruppe in den beiden +F Varianten, wenn gleichzeitig das Filtrationspotenzial 







Tab. 3-3:  Mittlerer relativer Anteil des Filtratio nspotenzials ausgewählter Gruppen des Crustaceenplanktons (% des gesamten Filtrationspoten-
zials ±SD) in den Versuchsvarianten der drei Untersuchungsjahre (Mittelwert: 2005: n=6; 2006: n=9; 2007: n=8). Fett markierte Werte 
zeigen die höchsten Potenziale innerhalb jeder Versuchsvariante und jedes Untersuchungsjahres. 
 2005  2006  2007 
 -F/+N -F/-N +F/-N +F/+N  -F/+N -F/-N +F/-N +F/+N  -F/+N -F/-N +F/-N +F/+N 
               Daphnia sp. 73,6 69,5 7,9 5,3  26,2 29,4 9,4 10,0  42,5 31,1 4,7 5,1 
 ±16,61 ±19,90 ±15,08 ±2,85  ±29,01 ±19,42 ±14,35 ±13,66  ±19,76 ±24,72 ±12,85 ±5,47 
               Kleine Cladocera 16,8 22,0 79,5 85,4  66,3 60,9 32,0 61,5  24,0 21,1 13,8 15,0 
 ±16,3 ±19,96 ±16,70 ±4,34  ±29,91 ±21,04 ±21,98 ±14,06  ±24,43 ±20,90 ±12,46 ±10,68 
               Calanoida 3,0 8,0 4,0 0,2  4,1 4,4 0,7 8,5  25,3 22,7 7,2 9,1 
 ±2,99 ±4,21 ±3,37 ±0,23  ±2,06 ±4,37 ±0,78 ±6,66  ±14,68 ±10,75 ±11,80 ±12,52 
               Cyclopoida 6,6 0,4 8,6 9,1  3,3 5,2 58,0 20,1  8,2 25,0 74,3 70,7 
 ±5,68 ±0,16 ±3,95 ±4,92  ±3,40 ±3,89 ±29,23 ±4,71  ±3,04 ±8,46 ±19,98 ±12,56 
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3.2.3 Entwicklung des Phytoplanktons 
 
Im Epilimnion der Enclosures wurden die Konzentrationen des gesamten Chl a (Chlages) so-
wie der Größenfraktion <30 µm (Chla30) gemessen. Im saisonalen Verlauf wurden die höchs-
ten Chlages-Werte vorwiegend in der +F/+N Variante verzeichnet (Abb. 3-8). Die niedrigsten 
Chlages-Werte wurden im Jahr 2005 in der -F/-N Variante festg stellt. In den Jahren 2006 und 
2007 war der saisonale Chlages-Verlauf variabler als im ersten Jahr und die niedrigsten Chla-
ges-Werte wurden abwechselnd zwischen den -F/+N und -F/-N Varianten beobachtet. In den 
Jahren 2005 und 2006 wurden signifikante Unterschiede n den Chlages-Werten zwischen den 
+F und -F Varianten gefunden (Wilcoxon: 2005: p=0,015, n=12; 2006: p=0,043, n=18). Im 
Jahr 2007 waren die Chlages-Werte bis Mitte Juli in den beiden +F Varianten höher als in den 
-F Varianten, danach war es umgekehrt. Deshalb waren uch die Unterschiede nicht signifi-
kant (Wilcoxon: p=0,234, n=16).  
Deutliche Effekte der Nährstoffe wurden in 2005 beobachtet. Die beiden +N Varianten hatten 
signifikant höhere Chlages-Werte als die beiden -N Varianten (Wilcoxon: p=0,015, n=12). Im 
Jahr 2006 war dieser Unterschied nur zwischen der +F/+N und +F/-N Variante signifikant 
(Wilcoxon: p=0,012, n=9). Die Maxima der Chlages-Werte traten in den meisten Fällen im 


































Abb. 3-8:  Saisonaler Verlauf der gesamten Chl a-Konzentration (Chlages) in den Versuchsvarianten 
der drei Untersuchungsjahre (unterschiedliche Skalierung beachten). 
 
 
Die Chla30-Fraktion dominierte in allen Varianten und Beobachtungsjahren (Tab. 3-4). Gene-
rell überschritt sie 74% in der Gesamtfraktion in jeder Saison. Deshalb ähnelten die saisona-
len Verläufe der Chla30-Werte (Abb. 3-9) den der Chlages-Werte in allen Varianten (Abb. 3-8). 
In den Jahren 2005 und 2006 wurden signifikante Unterschiede in der Chla30-Fraktion zwi-
schen den +F und -F Varianten gefunden (Wilcoxon: 2005: p=0,008, n=12; 2006: p=0,028, 
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n=18). Im Jahr 2005 hatten auch die beiden +N Varianten signifikant höhere Chla30-Werte als 
die beiden -N Varianten (Wilcoxon: p=0,034, n=12). 
 
Tab. 3-4: Mittlere prozentuale Anteile (%±SD) der Chlorophyll a Fraktion < 30 µm am gesamten 
Chlorophyll a in den Versuchsvarianten der drei Untersuchungsjahre. 
 Variante 
 -F/+N -F/-N +F/-N +F/+N 
     2005 74,7 85,5 74,12 95,38 
 ±19,00 ±15,58 ±37,11 ±3,45 
     
2006 89,9 93,3 92,3 89,0 
 ±8,07 ±8,01 ±7,78 ±10,31 
     
2007 84,6 83,0 86,8 81,9 


































Abb. 3-9: Saisonaler Verlauf der Chl a-Konzentration der Fraktion <30 µm (Chla30) in den Versuchs-
varianten der drei Untersuchungsjahre (unterschiedliche Skalierung beachten). 
 
 
Taxonomische Zusammensetzung des Phytoplanktons. Da die Unterschiede in den Chla-
Konzentrationen im Jahr 2006 am deutlichsten waren, wurde die taxonomische Zusammen-
setzung des Phytoplanktons beispielhaft für das Jahr 2006 dargestellt. Die stärksten Unter-
schiede in den prozentualen Anteilen der jeweiligen Phytoplanktongruppe traten zwischen 
den -F und +F Varianten der jeweiligen Nährstoffbelastung (-N/+N) auf (Abb. 3-10 und Abb. 
3-11).  
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In der -F/+N Variante dominierten am Anfang des Experimentes die Cryptophyceae, welche 
schnell durch die Hormogonales ersetzt wurden (Abb. 3-10A). Ab Juli hatten die Chrysophy-
ceen den höchsten Anteil in der Phytoplanktonzusammensetzung. In der +F/+N Variante do-
minierten am Anfang des Experimentes die Bacillariophyceen (Abb. 3-10B). Gleichzeitig 
nahm der Anteil der Chlorophyceen zu, die von Mitte Juni bis zum Ende des Experimentes 
die Phytoplanktonzusammensetzung dominierten. Die prozentualen Anteile der Chrysophy-
ceen waren in der -F/+N Variante signifikant höher (Wilcoxon: p=0,028, n=6) und diejenigen 
der Dinophyceen und Chlorophyceen signifikant geringer (Wilcoxon entsprechend: p=0,026 
und p=0,028, n=6) als in der +F/+N Variante.  
In der -F/-N Variante waren Vertreter aller Gruppen präsent, aber im Juni wechselte die Zu-
sammensetzung schnell zu Dominanz der Hormogonales und später zu Arten aus anderen 
systematischen Gruppen, die unter „Sonstiges“ zusammengefasst wurden (Abb. 3-11A). Ab 
Juli bis zum Ende des Experimentes wechselte die Phytoplanktonzusammensetzung zu starker 
Dominanz der Chlorophyceen. In der +F/-N Variante dominierten anfangs auch die Hormo-
gonales, die später durch die Chlorophyceen ersetzt wurden (Abb. 3-11B). Die Dominanz der 
Chlorophyceen war jedoch nicht so stark, wie in der -F/-N Variante. Ab Juni hatten auch in 
der +F/-N Variante Bacillariophyceen und Dinophyceen geringe aber stabile Anteile an der 
Phytoplanktonbiomasse. Die prozentuale Anteile dieser beiden Phytoplanktongruppen unter-
schieden sich signifikant zwischen den beiden Varianten (Wilcoxon entsprechend: p=0,028 
und p=0,028, n=6).  





Abb. 3-10:  Prozentuale Anteile ausgewählter Phytoplanktongruppen im saisonalen Verlauf in der -F/+N 








































Abb. 3-11: Prozentuale Anteile ausgewählter Phytoplanktongruppen im saisonalen Verlauf in der -F/-N 
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3.2.4 Einfluss des Crustaceenplanktons auf das Phytoplankton 
 
In der doppeltlogarithmischen Darstellung in Abb. 3-12 ist erkennbar, dass die mittlere 
Chla30-Konzentration mit zunehmender Daphnia-Biomasse linear abnimmt. Da Chlages fast 
ausschließlich aus der Fraktion <30 µm bestand (Tab. 3-4), wirkten sich die Daphnien auch 
stark auf die mittleren Chlages-Werte aus (logChlages= -0,40 x logDaphnia-Biomasse+1,21; 
R2=0,52; p=0,008; n=12).  
Außerdem wurde auch ein starker Einfluss der mittleren Calanoida-Biomasse auf die mittle-
ren Chla30-Werte (logChla30=-0,34 x logCalanoida-Biomasse+1,13; R
2=0,50; p=0,010) sowie 
Chlages-Werte (logChlages=-0,33 x logCalanoida-Biomasse+1,17; R
2=0,47; p=0,014) festge-
stellt. Weitere Ergebnisse der Regressionsanalyse mit anderen Zooplanktongruppen zeigten 
keinen signifikanten Einfluss auf die Chla-Konzentration. Da die Daphnien und Calanoida 
einen hohen Anteil der Zooplanktonbiomasse ausmachten, wurde auch ein signifikanter Ein-
fluss der gesamten Zooplanktonbiomasse auf die Chlages-Konzentration festgestellt (logChla-
ges=-1,068 x logGesamte Zooplanktonbiomasse + 2,985; R
2=0,35; p=0,042). 
 
Abb. 3-12:  Einfluss der mittleren saisonalen Daphnia-Biomasse auf die mittlere saisonale Chlorophyll a-
Konzentration der Fraktion <30 µm (Chla30) in den Versuchsvarianten der drei Untersu-
chungsjahre (doppelt-logarithmische Darstellung). 
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Die Zusammenstellung der einzelnen Messwerte der Chla30-Konzentration und Daphnia-
Biomassen (Abb. 3-13A) sowie der Chla30-Konzentrationen und des Daphnia-
Filtrationspotenzials (Abb. 3-13B) zeigte jedoch eine relativ hohe Variabilität der Chla30-
Konzentration gegenüber der Daphnia-Biomasse und dem Daphnia-Filtrationspotenzial. Die 
Chla30-Werte blieben in den -F Varianten auf einem niedrigen Niveau von 3 mg m
-3, wenn die 
Daphnia-Biomasse Werte über 80 mgC m-3 erreichte. Bei geringerer Biomasse war der Zu-
sammenhang zwischen den beiden Größen schwer nachweisbar. Der ermittelte Grenzwert der 
Daphnia-Biomasse entsprach einer potenziellen Filtrationsrate der Daphnien von ca. 
300 mL L-1d-1. In den beiden +F Varianten, in denen die Daphnien selten 50 mgC m-3 erreich-
ten, wurden meist höhere Chla30-Konzentrationen als 3 mg m
-3 beobachtet. 
Abb. 3-13:  Zusammenstellung der Chla-Konzentrationen der Fraktion <30µm (Chla30) mit der Daph-
nia-Biomasse (A) und dem Daphnia-Filtrationspotenzial (Daphnia-FP) (B) berechnet nach 
KNOECHEL  & H OLTBY  (1987). Schwarze Linien stellen Hüllkurven dar. 
 
 
3.2.5 Einfluss des Crustaceenplanktons auf die Sichttiefen 
 
Die mittleren Sichttiefen der jeweiligen Jahre waren in den -F Varianten immer höher als in 
den +F Varianten. (Tab. 3-5). Die Differenzen der einz lnen Jahre waren jedoch unterschied-
lich gewesen. Im Jahr 2005 wurde eine maximale Differenz von 5,1 m zwischen den Varian-
ten -F/-N und +F/+N festgestellt. Es bleibt allerdings zu beachten, dass der Beobachtungszeit-
raum in diesem Jahr vergleichsweise kurz war. Im darauf folgenden Jahr betrug der Unter-
schied nur 1,8 m (-F/+N vs. +F/+N). Weiterhin hatte di  Zugabe von Nährstoffen bei den -F 
Varianten keinen vermindernden Einfluss auf die mittleren Sichttiefen in den Jahren 2006 und 
2007 (Tab. 3-5). Ein negativer Effekt der Nährstoffe wurde dagegen in allen Jahren in den +F 
Varianten verzeichnet. 
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Tab. 3-5:  Mittlere Sichttiefen (±SD) in den Versuchsvarianten der drei Untersuchungsjahre (2005: 
n=6; 2006: n=9; 2007: n=8). 
 Variante 
 -F/+N -F/-N +F/-N +F/+N 
     2005 3,5 6,5 2,0 1,4 
 ±2,10 ±0,21 ±0,70 ±0,49 
     2006 4,8 4,2 3,8 3,0 
 ±1,32 ±1,63 ±0,75 ±0,58 
     2007 5,2 4,7 4,3 3,8 
 ±1,91 ±1,90 ±1,14 ±1,15 
 
 
Bei der Betrachtung der saisonalen Verläufe der Sichttiefen traten auch systematische Unter-
schiede zwischen den -F und +F Varianten auf (Abb. 3-14). Sie waren am deutlichsten von 
Mitte Mai bis Mitte Juli 2006 und 2007. Danach waren die Differenzen geringer und gele-
gentlich wurden die höchsten Sichttiefen auch in der +F/-N Variante gefunden. Im gesamten 
saisonalen Verlauf aller Beobachtungsjahre blieben di  Sichttiefen in den beiden -F Varianten 
jedoch signifikant höher als in den +F Varianten (Wilcoxon: 2005: p=0,003, n=12; 2006: 
p=0,012, n=18; 2007: p=0,036, n=16).  
In den beiden +F Varianten wurde ein Effekt der Nährstoffe auf die mittleren Sichttiefen beo-
bachtet (Tab. 3-5). In der +F/-N Variante waren die Sichttiefen immer höher als in der +F/+N 
Variante. Im saisonalen Verlauf waren sie jedoch sehr variabel (Abb. 3-14) und nur im Jahr 
2006 signifikant verschieden voneinander (Wilcoxon:2005: p=0,114, n=6; 2006 p=0,038, 
n=9; 2007: p=0,208, n=8). 
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Die Hauptursache für die Variabilität der Sichttiefen war die Entwicklung des Phytoplanktons 
im Epilimnion. In der doppelt-logarithmischen Darstellung in der Abb. 3-15A ist erkennbar, 
dass die Sichttiefen mit zunehmender Chla30-Biomasse abnahmen. Weiterhin wurde ein posi-
tiver Zusammenhang der Sichttiefen mit der Daphnia-Biomasse festgestellt (Abb. 3-15B).  
 
Abb. 3-15:  Einfluss (A) der mittleren saisonalen Chlorophyll a-Konzentration der Fraktion <30 µm 
(Chla30) und (B) der mittleren saisonalen  Daphnia-Biomasse auf die mittlere saisonale Sicht-




3.3 Auswirkungen der Nahrungsnetzstruktur und der Nährstoffe auf 
Sedimentationsprozesse 
3.3.1 Sedimentation des partikulären Materials: Einfluss des Crustaceenplanktons  
 
Die Sedimentationsraten des partikulären Materials (TM-SR) zeigten in allen Untersuchungs-
jahren und Varianten einen hoch variablen Verlauf (Abb. 3-16). Sie wiesen maximale 
Schwankungen um den Faktor 7 (+F/+N Variante im Jahr 2007) auf. Trotzdem zeichnete sich 
ein generelles Muster ab. Die Minima traten im Jahr 2006 Ende Mai/Anfang Juni und im Jahr 
2007 Ende Juni/Anfang Juli auf. Weiterhin wurden die Maxima der TM-SR in den beiden 
Jahren hauptsächlich Mitte Juli/Anfang August festgellt. Die Maxima der TM-SR im Jahr 
2005 traten mit Ausnahme der +F/+N Variante ebenfalls Ende Juli auf. Deutliche Unterschie-
de wurden nur im Jahr 2005 zwischen der -F/-N Variante und den beiden +N Varianten (Wil-
coxon entsprechend: p=0,043 und p=0,028, n=5) festgestellt. Außerdem waren die TM-SR-
Werte im Jahr 2007 in der -F/+N Variante signifikant höher als in der +F/+N Variante (Wil-
coxon: p=0,034, n=8). 
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Abb. 3-16: Verlauf der Sedimentationsraten des partikulären Materials (TM-SR) in den Versuchsvari-
anten der drei Untersuchungsjahre. 
 
 
Die mittleren saisonalen TM-SR-Werte variierten in allen Varianten von ca. 110 bis 
460 mgTM m-2 d-1. Sie wiesen auch keine systematischen Unterschiede auf; weder zwischen 
den Varianten noch zwischen den Beobachtungsjahren (Abb. 3-17). In 2005 waren die TM-
SR-Werte in den beiden +F Varianten deutlich höher als in den -F Varianten, aber in 2007 
war es genau umgekehrt. In 2006 war der mittlere TM-SR-Wert in der +F/-N Variante am 
höchsten und in der +F/+N Variante am niedrigsten.  
 
 
Abb. 3-17:  Zusammenstellung der mittleren Sedimentationsraten (TM-SR) (±SD) in den Versuchsvari-
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Die mittleren TM-SR-Werte waren positiv durch die mittleren epilimnischen Chlages-
Konzentration (Abb. 3-18A) und negativ durch die logarhitmierte Daphnia-Biomasse beein-
flusst. (Abb. 3-18B). Allerdings schwankten die TM-SR-Werte bei niedrigen Chlages-
Konzentrationen sowie bei hohen Daphnia-Biomassen relativ stark. Eine besonders hohe 
Abweichung von der Korrelation zwischen der Daphnia-Biomasse und der TM-SR wurde in 
der -F/+N Variante im Jahr 2007 beobachtet (Abb. 3-18B). Der hohe TM-SR-Wert war stark 
durch die überdurchschnittlich hohe Sedimentationsrate Anfang August geprägt, die kurzzei-
tig nach der 2. Nährstoffzugabe durch die Phytoplanktonentwicklung entstand. Da zu diesem 
Zeitpunkt die Daphnia-Biomasse ihr Minimum erreichte (Abb. 3-6), war diese Sedimentati-
onsrate stärker von der Phytoplanktonentwicklung als von der Daphnia-Biomasse beeinflusst. 
Abb. 3-18: Zusammenhang zwischen der mittleren Sedimentationsrate und der mittleren epilimnischen 




3.3.2 Sedimentation und der spezifische Gehalt des organischen Kohlenstoffs: Ein-
fluss des Crustaceenplanktons und der Nährstoffe  
 
Die Sedimentationsraten von organischem Kohlenstoff (POC-SR) korrelierten stark mit den 
TM-SR-Werten in allen Varianten und Untersuchungsjahren (Tab. 3-6). Deshalb ähnelten die 
POC-SR-Werte in ihrem Verlauf (Abb. 3-19) den TM-SRWerten. Die POC-SR variierten 
maximal um den Faktor 7 (+F/+N Variante in 2007). Ähnlich zu den TM-SR traten die ge-
ringsten POC-SR im Jahr 2006 Ende Mai/Anfang Juni und im Jahr 2007 Ende Juni/Anfang 
Juli auf. Weiterhin wurden die Maxima der POC-SR hauptsächlich Mitte Juli/Anfang August 
erreicht.  
Große Unterschiede in den mittleren POC-SR zwischen den Varianten wurden nur im Jahr 
2005 festgestellt (Abb. 3-20). In diesem Beobachtungsjahr hatte die +F/+N Variante die 
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höchste mittlere POC-SR. Die niedrigste wurde in der Variante -F/-N festgestellt. In den 
nächsten beiden Jahren hatte die -F/+N Variante die höchste POC-SR. Die POC-SR in den 
anderen Varianten unterschieden sich kaum. 
 
Tab. 3-6:  Korrelationskoeffizienten nach Pearson zwischen der Sedimentationsraten des partikulären 
Materials (TM-SR) und des organischen Kohlenstoffs (POC-SR) in den Versuchsvarianten 
der drei Untersuchungsjahre (**** - p<0,001, *** - p<0,005, ** - p<0,01, *p<0,05). 
Untersuchungsjahr Variante 
 -F/+N -F/-N +F/-N +F/+N 
2005 (n=5) 0,98***  0,88*  0,98*  0,92*  
2006 (n=9) 0,96***  0,79*  0,87**  0,91**  
2007 (n=8) 0,99***  0,83*  0,89***  0,96***  
Alle Jahre (n=88) 0,87****  
 


























Abb. 3-19:  Verlauf der Sedimentationsraten von organischem Kohlenstoff (POC-SR) in den Versuchs-
varianten der drei Untersuchungsjahre. 
 
Abb. 3-20: Verlauf der mittleren Sedimentationsraten des organischen Kohlenstoffs (POC-SR) in den 
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Da der Zusammenhang zwischen den TM-SR und POC-SR sehr eng war (Tab. 3-6), korrelier-
ten auch die mittleren POC-SR linear mit den mittleren epilimnischen Chlages-
Konzentrationen (POC-SR = 3,22 x Chlages + 58,73; R
2=0,48; p=0,012). Die Chlages-
Konzentrationen im Epilimnion erklärten am besten die Variabilität der mittleren POC -SR in 
den Varianten. Allerdings wurde kein linearer Zusammenhang zwischen den POC-SR-Werten 
und der Daphnia-Biomasse festgestellt (Abb. 3-21). Die höchsten POC-SR-Werte wurden 
sowohl bei den geringsten als auch höchsten Daphnia-Biomassen erreicht. Dabei war der ho-
he POC-SR-Wert, ähnlich wie der TM-SR-Wert in der -F/+N Variante in 2007, durch die 
hohe POC-Sedimentation, die Anfang August kurzzeitig beobachtet wurde, bestimmt. Er war 
also das Resultat einer verstärkten Sedimentation des vom Phytoplankton und nicht vom Zoo-
plankton stammenden Materials.  
Abb. 3-21: Zusammenhang zwischen den mittleren Sedimentationsraten des organischen Kohlenstoffs 
(POC-SR) und der mittleren logarithmierten Daphnia-Biomasse in den Versuchsvarianten 
der drei Untersuchungsjahre. 
 
Wie schon angedeutet, wurde eine starke Korrelation zwischen den POC-SR- und TM-SR-
Werten in allen Varianten und Untersuchungsjahren bobachtet (Tab. 3-6). Allerdings zeigte 
das Verhältnis der mittleren POC-SR-Werte im Gegensatz zu den TM-SR-Werten systemati-
sche Unterschiede zwischen den nährstoffreichen und nährstoffarmen Varianten (Abb. 3-22). 
Generell war die Menge des POC pro Trockenmasse des sedimentierten Materials (POCSedMat) 
in den +N höher als in den -N Varianten. Dies wies auf Unterschiede im spezifischen POC-
Gehalt im sedimentierten Material zwischen diesen Varianten hin. Zwischen den +F und -F 
Varianten wurden keine systematischen Unterschiede f stgestellt. Deshalb hatte die Nähr-
stoffbelastung einen relevanten Einfluß auf die POCSedMat-Werte. 
Der höchste POCSedMat-Wert betrug 413 mgC gTM
-1 (2006 in -F/+N), der niedrigste lag bei 
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Varianten wurden während jedes Beobachtungszeitraumes deutliche Unterschiede zwischen 
den Varianten festgestellt. Durchschnittlich lagen die POCSedMat-Werte aus den beiden 
+N Varianten über 320 mgC gTM-1. Eine Ausnahme bildete die Variante +F/+N im Jahr 2006 
mit einem deutlich niedrigeren Wert von 233 mgC gTM-1. Die Mittelwerte des POCSedMat aus 
den beiden -N Varianten lagen dagegen immer unter 310 mgC gTM-1. Die Unterschiede wa-
ren statistisch signifikant in 2005 (Wilcoxon: n=10, p=0,011) und im Jahr 2007 (Wilcoxon: 
n=14, p=0,004).  
Abb. 3-22: Zusammenhang zwischen der mittleren Sedimentationsraten des partikulären Materials 
(TM-SR) und des organischen Kohlenstoffs (POC-SR) in den Versuchsvarianten der drei 
Untersuchungsjahre. Die Linien sind Regressionsgeraden des 1:1 Verhältnisses (grau), der 
+N Varianten (schwarz gestrichen) und der -N Varianten (schwarz kompakt). 
 
Abb. 3-23:  Box-Whisker-Plots des organischen Kohlenstoffgehaltes im sedimentierten Material 
(POCSedMat) in den Versuchsvarianten der drei Untersuchungsjahre. Der untere und obere 
Rand der Box sind das 25/75%-Quartil. Die Whisker sind das 5/95%-Perzentil. Die Sterne 
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3.3.3 Bedeutung des Phytoplanktons, der Nährstoffe und der physikalisch-
chemischen Prozessen für die Phosphorsedimentation.  
 
Die Sedimentationsraten von Phosphor (TP-SR) waren ähnlich variabel wie die TM-SR und 
POC-SR. Sie korrelierten in allen Varianten und Untersuchungsjahren positiv miteinander 
(Tab. 3-7, Tab. 3-8). Nur im Jahr 2005 war die Korrelation zwischen TP-SR und TM-SR in 
der -F/-N und der +F/+N Variante nicht signifikant. Im saisonalen Verlauf waren die TP-SR-
Werte in allen Varianten ähnlich hoch (Abb. 3-24). Deshalb wurden auch keine signifikanten 
Unterschiede zwischen den Varianten in den TP-SR festgestellt.  
 
 
Tab. 3-7:  Korrelationskoeffizienten nach Pearson zwischen den Sedimentationsraten von Phosphor 
(TP-SR) und den des partikulären Materials (TM-SR) in den Versuchsvarianten der drei 
Untersuchungsjahre (**** - p<0,0005, *** - p<0,005, ** - p<0,01, *p<0,05, n.s.-Ergebnis 
nicht signifikant). 
Untersuchungsjahr Variante 
 -F/+N -F/-N +F/-N +F/+N 
2005 (n=4-5) 0,99*** 0,82 n.s. 0,98* 0,80 n.s. 
2006 (n=9) 0,97*** 0,91*** 0,80** 0,88*** 
2007 (n=8) 0,97*** 0,70* 0,73* 0,70* 




Tab. 3-8:  Korrelationskoeffizienten nach Pearson zwischen den Sedimentationsraten von Phosphor 
(TP-SR) und von organischem Kohlenstoff (POC-SR)in den Versuchsvarianten der drei 
Untersuchungsjahre (**** - p<0,0005, *** - p<0,005, ** - p<0,01, *p<0,05). 
Untersuchungsjahr Variante 
 -F/+N -F/-N +F/-N +F/+N 
2005 (n=4-5) 0,96** 0,99** 0,99* 0,95* 
2006 (n=9) 0,97*** 0,93*** 0,87** 0,92** 
2007 (n=8) 0,98*** 0,95* 0,79* 0,77* 
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Abb. 3-24:  Sedimentationsraten des Phosphors (TP-SR) in den Versuchsvarianten der drei Untersu-
chungsjahre. 
 
Die mittleren saisonalen TP-SR zeigten weder zwischen den Varianten noch zwischen den 
Jahren systematische Unterschiede (Abb. 3-25). In den Jahren 2006 und 2007 wies die -F/+N 
Variante die höchsten mittleren TP-SR auf, während die mittleren TP-SR in den drei anderen 
Varianten ähnlich hoch waren. Im Gegensatz dazu war die mittlere TP-SR in der -F/-N Vari-
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Ein linearer Zusammenhang zwischen den mittleren TP-SR und den Chlages-Konzentrationen 
konnte nicht nachgewiesen werden (Abb. 3-26, Ergebnis der linearen Regression: R2=0,11; 
p=0,295). Die Ergebnisse zeigen jedoch einen linearen Anstieg der TP-SR-Werte bis zu einer 
Chlages-Konzentration von ca. 5 mg m
-3. Bei höheren Chlages-Werten waren die TP-SR-Werte 
bei etwa 1,5 mgP m-2 d-1 konstant.  
Abb. 3-26:  Zusammenhang zwischen den mittleren P-Sedimentationsraten (TP-SR) und der mittleren 
epilimnischen Chla-Konzentration (Chlages) in den Versuchsvarianten der drei Untersu-
chungsjahre. 
 
Die spezifischen P-Gehalte im sedimentierten Materil (TPSedMat) betrugen 2-7 mgP gTM
-1 
(Abb. 3-27). Trotz hoher Variabilität der Werte innerhalb der Varianten wurden während je-
des Beobachtungszeitraumes systematische Unterschiede zwischen den Varianten festgestellt. 
Durchschnittlich waren die TPSedMat-Werte aus den nährstoffreichen Varianten höher als in 
den nährstoffarmen Varianten. Diese Unterschiede waren besonders deutlich in den Jahren 
2005 und 2006. Besonders hohe TPSedMat-Werte wurden in der -F/+N Variante beobachtet. Sie 
waren in diesen Beobachtungsjahren signifikant höher als diejenigen aus der -F/-N Variante 
(Wilcoxon: 2005: p=0,047; n=5; 2006: p=0,012, n=8) und aus der +F/-N Variante (Wilcoxon: 
2005: p=0,047; n=5; 2006: p=0,012, n=8). Auch im Jahr 2007 waren die mittleren TPSedMat-
Werte in den nährstoffreichen Varianten höher, aber der Unterschied war nicht mehr signifi-
kant. Die Manipulation der Nahrungskette hatte keinen signifikanten Effekt auf die TPSedMat-
Werte. In den nährstoffreichen Varianten waren die TPSedMat-Werte im Durchschnitt nur leicht 
höher in den Enclosures ohne Fische (-F/+N Variante). In den nährstoffarmen Varianten wa-
ren die Werte vergleichbar mit denen der Jahre 2005 und 2006. Nur im Jahr 2007 wies die 
+F/-N Variante durchschnittlich höhere TMSedMat-Werte als die -F/-N Variante auf.  
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Abb. 3-27:  Box-Plots des Phosphor-Gehaltes im sedimentierten Material (TPSedMat). Der untere und 
obere Rand der Box sind das 25/75%-Quartil. Die Whisker sind das 5/95%-Perzentil. Die 
Sterne () sind Werte außerhalb des 5/95%-Perzentil-Bereiches. 
 
 
Die Bestimmung von P-Bindungsformen im sedimentierten Material lieferte zusätzliche In-
formationen zu Steuergrößen der P-Sedimentation in den Varianten. Allerdings erfolgte diese 
Analyse nur im Jahr 2007, wo die Unterschiede in TPSedMat verhältnismäßig gering waren. Die 
Bestimmung der P-Bindungsformen im sedimentierten Material der Varianten im Jahr 2007 
wies darauf hin, dass die größten Unterschiede in TPSedMat zwischen den Varianten durch die 
labil adsorbierte (NH4Cl-TP) und die reduktiv lösliche (BD-TP) P-Fraktionen verursacht wa-
ren (Abb. 3-28). Die beiden Fraktionen machten zusammen 59% (+F/-N Variante) bis 72% 
(+F/+N Variante) aus (Abb. 3-29). Die NH4Cl-TP hatte in den beiden +N Varianten deutlich 
höhere Anteile als in den -N Varianten. Die BD-TP Fraktion war in der +F/+N Variante deut-
lich höher als in allen anderen. Die Fraktion des organischen Phosphors (NaOHnrP) machte 
nur 18 bis 25% des TPSedMat aus. Die NaOH-NRP Fraktion war am niedrigsten in der -F/+N 
Variante und am höchsten in der +F/-N Variante. Gener ll hatten die -N Varianten höhere 
NaOH-NRP-Werte als die +N Varianten bei gleicher Nahrungsnetzstruktur (Abb. 3-28). Pro-
zentual machte diese Fraktion auch deutlich höhere Ant ile in den -N Varianten als in den +N 
Varianten aus (Abb. 3-29). Die anderen P-Fraktionen überschritten nicht 7% des P-Gehaltes 
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Abb. 3-29:  Durchschnittliche prozentuale Anteile der P-Fraktionen in den Versuchsvarianten im Jahr 207. 
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3.4 Effekte der Nährstoffe und der Nahrungsnetzstruktur auf den 
mikrobiellen Abbau des sedimentierten Materials 
3.4.1 Einfluss der Quantität und Qualität des sedimentierten organischen Kohlen-
stoffs auf die Methanakkumulation im Hypolimnion des Sees 
 
Der hypolimnische Methangehalt, der am Ende der thermischen Schichtung gemessen wurde, 
ist das Ergebnis einer kontinuierlichen Anreicherung des aus dem Sediment diffundierten Me-
thans während der gesamten Schichtungsperiode.  
Da die Untersuchungszeiträume unterschiedlich lang waren, wurden zum Vergleich die mitt-
leren Methanakkumulationsraten im Hypolimnion in allen Varianten errechnet (Abb. 3-30). In 
der -F/+N Variante variierten die Werte zwischen de Beobachtungsjahren kaum. Ähnliche 
Methanakkumulationsraten wurden auch in der anderen Variante ohne Fische (-F/-N) in den 
Jahren 2006 und 2007 festgestellt. Dagegen variierten in den beiden +F Varianten die Me-
thanakkumulationsraten viel stärker. Im Jahr 2005 erreichte z. B. die +F/+N Variante den 
höchsten Wert, wogegen die Akkumulationsrate 2007 am niedrigsten war. Ein umgekehrter 
Trend wurde in der +F/-N Variante verzeichnet. 
 
Abb. 3-30:  Die mittlere Methanakkumulationsrate bezogen aufs Hypolimnion (6-8 m Tiefe) während 
der Sommerstagnation in den Versuchsvarianten der drei Untersuchungsjahre. Die Werte 
stellen die summierten Zunahmen der hypolimnischen CH4-Konzentrationen dividiert durch 
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Der Verlauf der Methangehalte zwischen den Jahren und den Varianten war sehr variabel und 
wurde durch gelegentliches Einmischen von Sauerstoff in das Hypolimnion stark verändert 
(Abb. 3-31). Da der experimentelle Zeitraum in 2005 sehr kurz war, wurden nur die Jahre 
2006 und 2007 näher betrachtet.  
Während des Experiments 2006 waren die Methangehalte in allen Varianten durch einen 
mehr oder weniger kontinuierlichen Anstieg gekennzeichnet. (Abb. 3-31). Im Jahr 2007 wur-
den in allen Enclosures starke Schwankungen gefunden. Im Jahr 2006 zeigte der Anstieg der 
Methangehalte in den -F/+N und +F/-N Varianten anfangs eine Verzögerung und beschleu-
nigte sich dann. In den -F/-N und +F/+N Varianten war der Verlauf der Methangehalte an-
ders. Der Anstieg der Methangehalte war von Anfang  hoch und erst im August verringerte 
sich die Zunahme des Methans. Gelegentlich wurden sogar kurzzeitige Abnahmen der Me-
thangehalte gemessen, während gleichzeitig Sauerstoff in der oberen Schicht des Hypolimni-
ons nachgewiesen wurde. Dabei ist zu vermerken, dass S uerstoff nur in der oberen Lamelle 
des Hypolimnions auftrat (6 - 7 m). Die Schicht über d m Sediment blieb also über die ge-
samte Periode anoxisch, so dass die Methanproduktion nicht beeinflusst war. Ein Teil des 
produzierten Methans wurde also durch Diffusion in höhere Wasserschichten transportiert 
und dort oxidiert. Geringere Methangehalte hingen offensichtlich mit der Sauerstoffanreiche-
rung in höheren Schichten des Hypolimnions zusammen.  
Auch im Jahr 2007 wurde ebenso wie in den Vorjahren d r Verlauf der Methangehalte in al-
len Varianten stark durch das Eindringen von Sauerstoff in das Hypolimnion geprägt (Abb. 
3-31). Höhere Sauerstoffkonzentrationen traten noch öfter auf als im Jahr 2006. Im gesamten 
Beobachtungszeitraum verlief der Anstieg der Methangehalte deutlich variabler als im Jahr 
zuvor. Er zeichnete sich durch oft auftretende Maxima n jeder Variante aus. Die Spitzenwerte 
traten in allen Varianten dann auf, wenn kein Sauerstoff vorhanden war. Danach wurden oft 
geringere Methangehalte und gleichzeitig höhere Sauerstoffgehalte gemessen. Ein Beispiel ist 
die -F/+N Variante Anfang August, als der vorhandene Sauerstoffvorrat schnell verbraucht 
wurde und ein hoher Methanpeak auftrat. Zwei Wochen später waren nur noch ca. 30% dieses 
Gehaltes im Hypolimnion vorhanden, und der Sauerstoffgehalt ist gestiegen. In den anderen 
drei Varianten wurden ähnliche Verläufe der Methan- u d Sauerstoffgehalte 2007 festgestellt. 
Die zeitlichen Schwankungen der Sauerstoffgehalte im Hypolimnion der Varianten deuten 
darauf hin, dass der Sauerstoffvorrat aus der Frühjahrzirkulation in 7 m kontinuierlich auf 
andere Weise ergänzt wurde. Dieser Prozess sowie die Methanoxidation wurden im Rahmen 
der Studien nicht untersucht. Deshalb sind die im Wasser gemessenen Methangehalte als das 
Nettoergebnis der Methanproduktion und -oxidation im Hypolimnion in allen Beobachtungs-
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Abb. 3-31:  Zeitlicher Verlauf der Methan- und Sauerstoffgehalte im Hypolimnion (6-8m Tiefe) der 
Versuchsvarianten in den Jahren 2006 und 2007. 
 
 
Da die Sauerstoffgehalte 2006 eine geringere Bedeutung für die Methananreicherung im Hy-
polimnion hatten, wurde dieses Jahr detaillierter bet achtet. Den Methangehalten wurden die 
kumulativen Sedimentationen des organischen Kohlenstoffs in jeder Variante gegenüberge-
stellt (Abb. 3-32). Da Methan ein Produkt des Abbaus organischer Substanz ist, war ein Zu-
sammenhang zwischen diesen beiden Größen zu erwarten. Von besonderem Interesse waren 
dabei die Anstiege der Kurven, die auf eine Effizien  der Kohlenstofftransformation zu Me-
than hinwiesen. Anfangs wurde in allen Varianten ei linearer Anstieg des Methangehaltes 
mit der Menge des sedimentierten organischen Kohlenstoffs verzeichnet. Dann wurde eine 
mehr oder weniger ausgeprägte Sättigungsphase festgestellt. Dabei traten in der +F/+N Vari-
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Abb. 3-32:  Zusammenstellung der Methangehalte in jeder Versuchsvariante in Abhängigkeit von der 
kumulativen Menge des sedimentierten organischen Kohlenstoffs im Jahr 2006. 
 
 
Die Anstiege der Kurven wurden nach der logarithmischen Transformation der unabhängigen 
Variablen verglichen. Aus der Analyse wurden die letzten Werte aus den beiden +F Varianten 
herausgenommen, da zu diesem Zeitpunkt Methanverlust  durch Oxidation stattfanden. Die 
Steigung der Regressionsgeraden war in der +F/+N Variante am höchsten (Tab. 3-9). Auch 
die Steigung in der -F/-N Variante war deutlich höher als in den restlichen Varianten. Ein 
Vergleich der Mittelwerte der aus jeder Kurve errechneten Quotienten der Y- zu X-Werten 
ergab signifikante Unterschiede im Anstieg zwischen den Varianten (ANOVA: df: 3/34; 
F=40,71; p<0,001). Dabei waren die Quotienten in der +F/+N und -F/-N Variante signifikant 
höher als in der -F/+N und +F/-N Variante (Post Hoc Test: LSD von p=0,012 bis p=0,028).  
 
 
Tab. 3-9:  Ergebnisse der linearen Regressionsanalyse zwischen den Methankonzentrationen und den 
ln(x+1)-transformierten kumulativen Sedimentationen des organischen Kohlenstoffs. Für 
signifikante Regressionen sind Steigungswerte mit den 95%-Konfidenzintervallen sowie die 
Regressionskoeffiziente dargestellt. 
 Variante 










Signifikanz, p <0,001 <0,001 <0,001 0,02 
Regressionskoeffizient, 
R2 
0,85 0,91 0,93 0,56 
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3.4.2 Bedeutung der Quantität und Qualität des organischen Kohlenstoffs für das 
mikrobielle Abbaupotenzial des sedimentierten Materials: Ergebnisse der La-
borversuche 
3.4.2.1 Einfluss des organischen Kohlenstoffs auf das aerobe Abbaupotenzial des sedimentier-
ten Materials 
 
Das aerobe Abbaupotenzial, welches als biologischer Sauerstoffbedarf des sedimentierten 
Materials innerhalb von 10 Tagen (BSB10) gemessen wurde, variierte stark während der 
Untersuchungszeiträume und zwischen den Varianten. D r niedrigste BSB10-Wert betrug 0,2 
mgO2 mgTM
-1 (+F/-N im Jahr 2006) und der höchste 1,0 mgO2 mgTM
-1 (-F/+N im Jahr 
2006) (Tab. 3-10). Unabhängig vom Fischbesatz waren di  mittleren BSB10-Werte in den +N 
Varianten höher als in den -N Varianten. Die Unterschiede waren jedoch nur 2007 statistisch 
signifikant (Wilcoxon: 2007: p=0,003, n=16):  
 
Tab. 3-10:  Mittlere Werte des biologischen Sauerstoffbedarfs des sedimentierten Materials in 10 Tagen 
(BSB10, mgO2 mgTM
-1) aus den Versuchsvarianten der Untersuchungsjahre 2006 (n=6) und 
2007 (n=8). In Klammern sind die niedrigsten und die höchsten Werte angegeben.  
 Variante 
Untersuchungsjahr -F/+N -F/-N +F/-N +F/+N 
     
2006 0,73 0,59 0,45 0,51 
 (0,42 -1,02) (0,36 – 0,81) (0,17 – 0,66) (0,36 - 0,69) 
     
2007 0,71 0,53 0,62 0,76 
 (0,60 – 0,86) (0,33 – 0,73) (0,5 – 0,67) (0,63 – 0,93) 
 
 
Die BSB10-Werte hingen am stärksten vom Gehalt der Trockenmasse n organischem Koh-
lenstoff (POCSedMat) ab (Abb. 3-33). Der Anstieg des POCSedMat erklärte 24% des Anstiegs des 
BSB10 im sedimentierten Material, unabhängig davon aus welcher Variante die Proben 
stammten. Generell jedoch waren die POCSedMat-Werte in den Proben aus nährstoffreichen 
Varianten (-F/+N und +F/+N) höher als in den nährstoffarmen Varianten (Abb. 3-23A). Fast 
65% dieser Proben hatten mehr als 30% POC pro Trockenmasseeinheit. Im Vergleich dazu 
hatten nur 28% der Proben aus den nährstoffarmen Varianten mehr als 30% POC in der Tro-
ckenmasse. Daraus lässt sich schlussfolgern, dass aufgrund eines höheren Kohlenstoffgehaltes 
im sedimentierten Material der nährstoffreichen Varianten generell auch höhere BSB10-Werte 
in den +N Varianten gemessen wurden (Tab. 3-10). 
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Abb. 3-33:  Zusammenhang zwischen dem 10-tägigen biologischen Sauerstoffbedarf (BSB10) des sedi-
mentierten Materials und dem organischem C-Gehalt (POCSedMat) (A) und dem P-Gehalt 
(TPSedMat) im sedimentierten Material (B). In die Analyse wurden Werte aus den Jahren 2006 
und 2007 einbezogen. 
 
 
3.4.2.2 Phosphorfreisetzung während des aeroben Abbaupotenzials des sedimentierten Materi-
als 
 
Nach 10 Tagen der BSB-Messung wurden in den Proben die SRP-Konzentrationen (SRP10) 
bestimmt, um zu prüfen, wie viel Phosphor infolge des Abbaus ins Wasser freigesetzt wurde. 
Die SRP10-Werte standen in enger Beziehung zu den BSB10-Werten des sedimentierten Mate-
rials. Die Korrelationen waren in den Varianten -F/+N, -F/-N und +F/+N positiv und in der 
Variante +F/-N negativ (Abb. 3-34). In beiden nährstoffreichen Varianten (-F/+N, +F/+N) 
nahmen die SRP10-Werte exponentiell zu, wobei der Anstieg in der +F/+N Variante flacher 
war. Dies wies darauf hin, dass bei gleich hohem Abbaupotenzial mehr Phosphor aus der -
F/+N Variante ins Wasser zurückgelöst wurde. 
In den nährstoffarmen Varianten (-F/-N und +F/-N) stand die SRP10 in einem linearen Bezug 
zum BSB10. In der -F/-N Variante wurde mit zunehmenden BSB10-Werten Phosphor ins Was-
ser zurückgelöst. Nur in der Variante +F/-N wurde mit höheren BSB10-Werten weniger Phos-
phor gemessen. Das Ergebnis zeigt, dass beim Abbau der organischen Substanz Phosphor 
nicht nur freigesetzt wird (Varianten -F/+N, -F/-N, +F/+N), sondern auch in der partikulären 
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Abb. 3-34:  Zusammenhänge zwischen dem nach 10 Tagen ins Wasser freigesetzten Phosphor (SRP10) 
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3.4.2.3 Einfluss des organischen Kohlenstoffs auf das anaerobe Abbaupotenzial des sedimen-
tierten Materials  
 
Neben dem aeroben wurde auch das anaerobe Abbaupotenzial des Materials untersucht. Es 
wurde als Methanbildungspotenzial (MBP) bestimmt. Ähnlich wie beim aeroben Abbaupo-
tenzial variierten die Werte des MBP zwischen den Varianten stark (Tab. 3-11).  
Das MBP erreichten Werte von 1,6 µmolCH4 mgTM
-1d-1 (+F/+N im Jahr 2006) bis 12,2 
µmolCH4 mgTM
-1d-1 (+F/+N im Jahr 2007). Bei gleicher Nahrungsnetzmanipulation waren 
die mittleren MBP-Werte in den +N Varianten höher als in den -N Varianten. Eine Ausnahme 
bildeten die +F Varianten 2006. In diesem Jahr war das MBP in der +F/-N Variante (4,14 
µmolCH4 mgTM
-1d-1) höher als in der +F/+N Variante (3,37 µmolCH4 mgTM
-1d-1). Der Ef-
fekt der Nährstoffkonzentration für das MBP war also nicht so eindeutig wie beim aeroben 
Abbau. Auf der anderen Seite hatten auch die -F Varianten gegenüber den +F Varianten mit 
gleicher Nährstoffbelastung höhere mittlere MBP-Werte, mit Ausnahme der Variante -F/-N 
im Jahr 2007, in der die mittleren MBP-Werte höher wa en als in der +F/-N.  
 
Tab. 3-11:  Mittlere Werte des Methanbildungspotenzials des sedimentierten Materials (mmolCH4 gTM
-
1d-1) aus den Versuchsvarianten der Untersuchungsjahre 2006 (n=7) und 2007 (n=8). In 
Klammern sind die niedrigsten und die höchsten Werte angegeben. 
 Variante 
Untersuchungsjahr -F/+N -F/-N +F/-N +F/+N 
2006 6,72 4,95 4,14 3,37 
 (4,39 -10,04) (3,09 – 6,44) (2,24 – 7,15) (1,56 - ,66) 
2007 7,00 6,02 6,34 6,76 
 (4,76 – 11,86) (2,47 – 9,33) (3,71 – 10,99) (3,08 – 12,16) 
 
 
Die MBP-Werte zeigten einen statistisch signifikanten Zusammenhang mit dem POCSedMat 
(Abb. 3-35). Diese Einflussgröße erklärte 40% der MBP-Variabilität. Dabei lagen die meisten 
Punkte aus den -F Varianten über der Regressionsgerade und die meisten Punkte aus den +F 
Varianten darunter. Dies bedeutet, dass bei gleich hohem spezifischem Gehalt an organischem 
Kohlenstoff mehr Methan in den -F Varianten entstand ls in den +F Varianten. Regressions-
analysen von diesen beiden Gruppen zeigten unterschi dli e Steigungen der Geraden (Tab. 
3-12). Jedoch waren diese Unterschiede aufgrund der Str uung der Werte in beiden Gruppen 
nicht signifikant (t-test: df=58; F=547; p=0,463).  
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Abb. 3-35:  Zusammenhang zwischen dem Methanbildungspotenzial (MBP) und dem organischen Koh-
lenstoff im sedimentierten Material (POCSedMat). 
 
 
Dennoch wurde im Jahr 2006 der organische Kohlenstoff in den -F Varianten durchschnitlich 
effektiver in Methan umgesetzt als in den +F Varianten (Abb. 3-36). Besonders hohe MBP-
Werte traten im Juni und Juli auf, wenn die Zooplankto biomasse in den -F Varianten hoch 
war. In den +N Varianten war die Effizienz der C-Umsetzung in der -F Variante signifikant 
höher als in der +F Variante (Wilcoxon: p=0,05, n=8). In den nährstoffarmen Varianten wur-
de dieser Trend bis Ende Juli beobachtet. Danach waren die MBP-Werte auch in der +F Vari-
ante vergleichbar mit denen aus der -F Variante. Deshalb waren die Unterschiede im saisona-
len Verlauf nicht mehr signifikant (Wilcoxon: p=0,263, n=8).  
 
 
Tab. 3-12:  Ergebnisse einer linearen Regressionsanalyse zwischen dem Methanbildungspotenzial 
(MBP) (logarithmisch transformiert) und dem organischen Kohlenstoff im sedimentierten 
Material (POCSedMat). 
 Varianten 
 -F/+N und -F/-N +F/+N und +F/-N 
Signifikanz, p <0,001 <0,001 
Regression, R2 0,41 0,44 
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Abb. 3-36: Zeitlicher Verlauf des Methanbildungspotenzials bezogen auf den organischen Kohlestoffge-
halt im sedimentierten Material im Jahr 2006. 
 
 
3.5 Phosphorhaushalt im Hypolimnion und Sediment des Sees 
3.5.1 Veränderungen der Phosphorkonzentrationen im Hypolimnion 
 
Im Gegensatz zu den Veränderungen der TP-Konzentrationen im Epilimnion, die je nach ex-
perimenteller Behandlung eine hohe Variabilität zeigten, waren die Verhältnisse im 
Hypolimnion einheitlicher und unabhängiger von den ei zelnen Versuchsvarianten. Die TP-
Konzentrationen blieben entweder relativ konstant (2005) oder zeigten einen deutlich anstei-
genden Trend (2006 und 2007) (Abb. 3-37). In den +NVarianten waren die TP-
Konzentrationen im Jahr 2005 am höchsten und in den darauf folgenden Jahren waren sie 
immer deutlich niedriger. Diese Tendenz war auch in de  beiden -N Varianten sichtbar, aber 
in geringerem Maß. Die Veränderungen der TP-Konzentrationen in allen Varianten wurden 
meistens durch die Veränderungen der SRP-Konzentrationen gesteuert. Generell war der An-
teil des SRP in TP über 50%. Nur in den beiden -N Varianten 2007 blieben die SRP-
Konzentrationen im Vergleich zu den TP-Konzentrationen mit einem Anteil unter 40% ver-
hältnismäßig gering.  
Die SRP-Konzentrationen im Hypolimnion erreichten unterschiedlich hohe Werte zwischen 
den Untersuchungsjahren (Abb. 3-37). Dabei lagen di Werte zwischen den Varianten in den 
Jahren 2005 und 2006 deutlich weiter auseinander als im Jahr 2007. Innerhalb der einzelnen 
Untersuchungsjahre waren die SRP-Konzentrationen bei gleicher Nahrungsnetzstruktur in den 
+N Varianten signifikant höher als in den -N Varianten (Wilcoxon: 2005: n=12, p=0,002; 
2006: n=16, p=0,0008; 2007: n=18, p=0,0004). Weiterh n wurden starke Effekte der manipu-
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lierten Nahrungsnetzstruktur auf die SRP-Konzentrationen beobachtet. Sie waren 2005 und 
2006 im Enclosure -F/-N signifikant höher als in der +F/-N Variante (Wilcoxon: 2005: n=6, 
p=0,028; 2006: n=8, p=0,011). In der -F/+N Variante waren die SRP-Konzentrationen dage-
gen in allen Beobachtungsjahren signifikant niedriger als in der +F/+N Variante (Wilcoxon: 
2005: n=6, p=0,028; 2006: n=8, p=0,012, 2007: n=9, p 0,017).  
 
Abb. 3-37:  Verlauf der SRP-und TP-Konzentrationen im Hypolimnion in den Versuchsvarianten der 
drei Untersuchungsjahre (unterschiedliche Skalierung beachten). 
 
 
Die Berechnungen der relativen Veränderungen der TP-Konzentrationen während der Unter-
suchungszeiträume zeigte, dass generell die höchsten relativen Anstiege der TP-
Konzentrationen in allen Varianten 2007 und die niedrigsten 2005 stattfanden (Tab. 3-13). 
Weiterhin waren im selben Beobachtungsjahr die relativ n Veränderungen der TP-
Konzentration in den beiden -N Varianten höher als in den +N Varianten. Im Jahr 2005 haben 
sich die TP-Konzentrationen in den -F/+N und +F/+N Varianten vom Anfang bis zum Ende 
des Experiments kaum verändert. Im Gegensatz dazu stiegen die TP-Konzentrationen 2007 
während des Experiments in beiden Varianten um ca. 180% an. In der +F/-N Variante wurde 
im Jahr 2007 ein prozentualer Anstieg der TP-Konzentration sogar um 345% beobachtet.  
 





Mai Jun Jul Aug Sep Mai Jun Jul Aug SepMai Jun Jul Aug Sep





Mai Jun Jul Aug Sep Mai Jun Jul Aug SepMai Jun Jul Aug Sep


































































3  Ergebnisse 
59 
 
Tab. 3-13:  Absolute (mgP m-2 d-1) und relative (%) TP-Zunahmen im Hypolimnion in den Versuchsva-
rianten der drei Untersuchungsjahre. Werte wurden für die Zeiträume berechnet, in denen 
keine Nährstoffzugaben ins Epilimnion erfolgten (7. Jul. - 10. Aug. 2005; 21. Jun. - 02. Aug. 
2006; 23. Mai - 04. Jul. 2007).  
 Absolute TP-Zunahme 
(mgP m-2 d-1) 
 Relative TP-Zunahme 
(%) 
 2005  2006  2007   2005  2006  2007  
Nährstoffreiche Varianten 
-F/+N -8,8 19,2 10,3  -7,7 235,2 58,2 
+F/+N 9,4 3,0 14,8  3,1 5,7 105,6 
Nährstoffarme Varianten 
-F/-N 12,5 11,6 1,2  25,4 63,2 12,8 
+F/-N 6,9 3,4 5,3  27,5 26,5 67,5 
 
 
3.5.2 Gesamtphosphor und Phosphorbindungsformen im Sediment am Ende der 
thermischen Schichtung 
 
Der höchste TP-Gehalt (TPSed) wurde im Sediment der -F/+N Variante im Jahr 2005 
(3770 µgP gTM-1) und der niedrigste in der -F/-N Variante im Jahr 2007 (1480 µgP gTM-1) 
gemessen (Abb. 3-38).  
Innerhalb der einzelnen Experimente waren die TPSed-Werte in der Trockenmasse der Sedi-
mente bei der -F/+N Variante immer am höchsten. Die anderen Ergebnisse zeigen ein unein-
heitliches Bild. So war im Jahr 2005 der TPSed in der -F/-N Variante deutlich höher als in der 
+F+N Variante. Im darauf folgenden Jahr, nachdem die Enclosure-Anlage an einen neuen 
Standort versetzt worden war, hatten sich die Verhältnisse umgekehrt. Im Jahr 2007 schließ-
lich waren die Unterschiede zwischen allen Varianten g ring. Außerdem spielte auch der Be-
obachtungszeitraum eine Rolle. Grundsätzlich waren di  TPSed-Werte 2005 am höchsten und 
2007 am niedrigsten. Um die Effekte der Varianten auszuschließen, und die Werte direkt ver-
gleichen zu können, wurden die Messungen der -F/+N Variante für jedes Beobachtungsjahr 
normiert auf 100%. Die Werte aus anderen Varianten wurden dementsprechend umgerechnet. 
Ein Vergleich der Mittelwerte zeigte für jede Variante aus den drei Beobachtungsjahren, dass 
nur die TPSed-Werte in der -F/+N Variante von allen anderen signifikant unterschiedlich wa-
ren (t-Test, parallele Messungen einbezogen: df=10, -F/+N mit -F/-N: t=4,94, p=0,001; mit 
+F/-N: t=2,93, p=0,028; mit +F/+N: t=3,13, p=0,018). 
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Abb. 3-38:  TP-Gehalte (TPSed) je Trockenmasseeinheit in der 0-1 cm Sedimentlamell  am Ende der 
Experimente in den Versuchsvarianten der drei Untersuchungsjahre. Die Fehlerbalken stel-
len die Standardabweichung der Parallelmessungen dar (n=2).  
 
Die P-Fraktionierung ermöglichte die qualitative Analyse der P-Verbindungen, die an der 
Sedimentoberfläche (0-1 cm) am Ende der Experimente halten waren. Die prozentuale 
Verteilung der P-Bindungsformen war zwischen den Varianten gleicher Nährstoffbelastung 
ähnlich (Abb. 3-39). In den nährstoffreichen Varianten (-F/+N und +F/+N) waren der Anteil 
der redoxsensitiven P-Fraktion (BD-TP) in den Untersuchungsjahren 2005 und 2006 sowie 
der Anteil der organischen P-Fraktion (NaOH-NRP) im Jahr 2007 am höchsten.  
In den nährstoffarmen Varianten (-F/-N und +F/-N) war der Anteil der organischen P-
Fraktion (NaOH-NRP) 2005 und 2007 am höchsten (Abb. 3-39). Dabei waren sie in der 
+F/-N Variante immer höher. Im Jahr 2006 dagegen war der Anteil dieser Fraktion war nied-
rig und der Anteil der leicht verfügbaren und labil adsorbierten P-Fraktion (NH4Cl-P) in den 
beiden Varianten deutlich höher.  
Signifikante Unterschiede wurden nur bei den prozentualen Anteilen der BD-Fraktion im Jahr 
2005 und 2006 zwischen den nährstoffreichen und den nährstoffarmen Varianten festgestellt 
(Abb. 3-39). Die beiden +N Varianten hatten signifikant höhere Anteile der BD-Fraktion im 
Vergleich zu den -N Varianten (t-Tests, jeweils n=8; t von -8,89 bis 6,23, p von 0,001 bis 
0,044). Im Jahr 2007 spielte diese P-BF dagegen eine geringere Rolle in den nährstoffreichen 
Varianten, so dass Werte aus diesem Jahr zu nicht signifikantem Ergebnis führten. Andere P-
Fraktionen blieben in den meisten Fällen unter 10% (Abb. 3-39). Es wurden keine signifikan-
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Abb. 3-39:  Prozentuale Anteile der P-Bindungsformen in Sedimenten aller Versuchsvarianten am Ende 
der Experimente der drei Untersuchungsjahre. Rot sind die Anteile der jeweils vorherr-
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3.5.3 Bedeutung des Phosphors im sedimentierten Material für den Phosphorhaus-
halt im Sediment 
 
Die Unterschiede der TPSed-Werte zwischen den Varianten und den Jahren (Abb. 3-38) ähnel-
ten den Unterschieden in den mittleren TPSedMat-Werten (Abb. 3-27). Die TPSed- sowie die 
TPSedMat-Werte waren innerhalb eines Unterschungsjahres immer in der -F/+N Variante am 
höchsten. Außerdem wurden die niedrigsten Gehalte beider Größen in der +F/-N Variante in 
den Jahren 2005 und 2006 sowie in der -F/-N Variante im Jahr 2007 festgestellt. Eine Zu-
sammenstellung der mittleren TPSedMat- und der TPSed-Werte ergab eine positive Korrelation 
(Abb. 3-40). Allerdings waren die TP-Gehalte im Sediment in allen Varianten geringer als die 
TP-Gehalte im sedimentierten Material. Die relativen TP-Verluste variierten zwischen 7 und 
60% (Abb. 3-41). Dabei wurde kein Muster gefunden, das auf systematische Unterschiede 
zwischen den Varianten hinwies. Im Jahr 2005 wurden i  deutlichsten Unterschiede zwi-
schen den Varianten gefunden. In der -F/-N Variante wurde der niedrigste und in der +F/+N 
Variante der höchste TP-Verlust verzeichnet. Ein ählic es Bild trat auch 2007 auf, aber die 
Unterschiede zwischen den Varianten waren deutlich geringer.  
 
Abb. 3-40:  Zusammenhang zwischen dem TP-Gehalt im sedimentierten Material (TPSedMat) und dem 
TP-Gehalt im Sediment (TPSed). Die Linien zeigen das 1:1 Verhältnis (grau) und die Regres-
sionsgerade (schwarz). 
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Abb. 3-41:  Relative Unterschiede zwischen dem mittleren spezifischen TP-Gehalt im sedimentierten 
Material und dem spezifischen TP-Gehalt im Sediment in den Versuchsvarianten der drei 
Untersuchungsjahre. 
 
Da im Jahr 2007 die P-Bindungsformen auch im sedimentierten Material bestimmt wurden, 
konnten ihre Veränderungen im Vergleich zu den Sedim nten verfolgt werden. Vom gesam-
ten Phosphorpool nahmen in den Sedimenten aller Variante die NH4Cl-SRP und BD-TP Bin-
dungsformen am stärksten ab (Abb. 3-42). Der höchste Anstieg wurde dagegen in der NaOH-
NRP Bindungsform verzeichnet. Dies deutet darauf hin, dass sedimentierte NH4Cl-SRP und 
BD-TP Bindungsformen vor allem in organische P-Formen (NaOH-NRP) transformiert wur-
den. Die stärksten Zunahmen der NaOH-NRP Bindungsform wurden in den beiden +N Vari-
anten beobachtet. Gleichzeitig nahm in der -F/+N Variante die NH4Cl-SRP Bindungsform 
und in der +F/+N Variante die BD-TP Bindungsform amstärksten ab. In der -F/-N Variante 
wurden außerdem relativ hohe Zunahmen der HCl-TP Bindungsform beobachtet. 
Abb. 3-42: Änderungen der prozentualen Anteile von P-Bindungsformen (∆P-BF) zwischen dem sedimen-
tierten Material und dem Sediment in den Varianten im Jahr 2007. Negative Werte bedeuten 
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Die TP-Gehalte im Sediment waren mit zwei P-Bindungsformen der Sedimente stark positiv 
korreliert: den redoxsensitiven (BD-TP) und den calcitgebundenen (HCl-TP) (Tab. 3-14). 
Dagegen zeigten die organischen P-Bindungsformen (NaOH-NRP) und die labilen (NH4Cl-
TP) keine systematische Wirkung auf den TP-Gehalt im Sediment.  
Wie schon in der Abb. 3-40 gezeigt, ließen sich die Unterschiede in den TP-Gehalten im Se-
diment im Wesentlichen durch die TP-Gehalte im sedim ntierten Material erklären. Die Kor-
relationsanalysen zeigten auch, dass die TPSedMat-Werte mit den mittleren TPEpi und SRPEpi-
Werten stark korrelierten. Weiterhin ergaben sich positive Zusammenhänge zwischen den 
TPEpi-Werten und den BD-TP sowie den HCl-TP-Formen. Diese Korrelationen weisen darauf 
hin, dass die TP-Gehalte im Sediment, und besonders di  BD-TP und HCl-TP Formen, durch 
die P-Konzentrationen im Epilimnion gesteuert wurden.  
 
Tab. 3-14:  Ergebnisse der Korrelationsanalyse zwischen den TP-Gehalten im Sediment (TPSed) und den 
P-Bindungsformen im Sediment: redoxsensitiv (BD-P), organisch (NaOH-NRP), calcitge-
bunden (HCl-TP) und labil (NH4Cl-TP), den epilimnischen TP- und SRP-Konzentrationen 
(etsprechend TPEpi und SRPEpi) und den TP-Gehalten im sedimentierten Material (TPSedMat). 
In die Analyse wurden saisonale Mittelwerte aus den Versuchsvarianten der drei Untersu-
chungsjahren einbezogen (n=12). Folgende Signifikanz iveaus wurden benutzt: * p<0,05; 
** p<0,01; *** p<0,001. 
 TPSed BD-TP NaOH-
NRP 
HCl-TP NH4Cl-TP TPEpi SRPEpi 
TPSed        
BD-TP 0,90***       
NaOH-
NRP 
0,49 0,16      
HCl-TP 0,75**  0,79** 0,32     
NH4Cl-TP 0,25 0,19 -0,08 -0,40    
TPEpi 0,66
* 0,79**  0,12 0,90***  -0,35   
SRPEpi 0,72
**  0,80**  0,16 0,91***  -0,32 0,97***   
TPSedMat 0,62
* 0,70* -0,18 0,46 0,26 0,66* 0,72**  
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4 Diskussion 
4.1 Veränderungen der Biomasse und Struktur des Planktons infolge 
der Nahrungsnetzmanipulation 
 
In den Enclosureexperimenten im Dagowsee wurden Nährstoffgehalt und trophische Struktur 
des Pelagials experimentell manipuliert, um die Auswirkungen dieser Faktoren auf die Sedi-
mentations- und Stoffumsatzprozesse in einem thermisch geschichteten See zu untersuchen. 
Dabei waren die Veränderungen in der Struktur der Planktongemeinschaft sowie ihre zeitliche 
Entwicklung während der Experimente der Ausgangspunkt für Untersuchungen zum Nähr-
stoffhaushalt. Die Nährstoffzugaben simulierten eine hohe Ressourcenverfügbarkeit, die für 
hoch eutrophe Gewässer charakteristisch ist und primär die Entwicklung des Phytoplanktons 
fördert. Durch Besatz bzw. die Entfernung von planktivoren Fischen wurden Systeme mit 
zwei verschiedenen trophischen Zuständen simuliert, woraus strukturelle und funktionelle 
Veränderungen in der Planktonentwicklung folgten. Diese Effekte sind bekannt und wurden 
sowohl in Enclosure- (z. B. POST & MCQUEEN 1987, MAZUMDER et al. 1990 a, b, KURMAYER 
& WANZENBÖCK 1996, LAROCQUE et al. 1996, RAMCHARAN  et al. 1996, VANNI  et al. 1997) 
als auch in Ganz-Seen-Experimenten (z. B. LAMPERT & TAYLOR 1985, BENNDORF et al. 
1988, 2000, KASPRZAK et al. 1993a, b, KASPRZAK & LATHROP 1997, MEHNER et al. 2001, 
LATHROP et al. 2002, FINDLAY  et al. 2005, OLIN  et al. 2006, AMUNDSEN et al. 2009) getestet.  
In den Enclosureexperimenten im Dagowsee wurden deutliche Effekte der Fische auf die pe-
lagische Gemeinschaft des Zoo- sowie des Phytoplanktons festgestellt. Generell waren in den 
Enclosures ohne planktivore Fische die Biomassen des Crustaceenplanktons höher und die 
Chla-Konzentrationen niedriger. Der Besatz von planktivoren Fischen resultierte in einer 
niedrigeren Biomasse des gesamten Crustaceenplanktons, darunter vor allem der Daphnien 
und calanoiden Copepoden. An ihrer Stelle entwickelten sich vor allem cyclopoide Copepo-
den und kleine Cladocera (Bosmina sp., Ceriodaphnia sp., Diaphanosoma sp.). Diese Ergeb-
nisse stimmen gut mit denen aus bereits vorhandenen Studien überein: Auch in anderen Un-
tersuchungen hat die Manipulation der Nahrungsnetzstruktur ebenso deutliche Veränderungen 
der Zooplanktonbiomasse, vor allem der Gattung Daphnia verursacht, da sie von den Fischen 
bevorzugt gefressen wurde (POST & MCQUEEN 1987, BENNDORF et al. 1988, BRETT & 
GOLDMAN  1996, KURMAYER & WANZENBÖCK 1996, LAROCQUE et al. 1996, RAMCHARAN  et 
al. 1996, VANNI  et al. 1997, OLIN  et al. 2006, KASPRZAK et al. 2007). Außer Daphnien waren 
die Biomassen von z. B. Diaptomus sp. (POST & MCQUEEN 1987), Holopendium sp. oder 
Cyclopoida (VANNI  et al. 1997), je nach Zusammensetzung des Zooplanktons in den unter-
suchten Systemen, dominiert. Überraschend waren jedoch ie quantitativen Unterschiede in 
der Zooplanktonentwicklung während der Enclosureexprimente. Trotz eines hohen Fischbe-
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satzes von 4g m-3 (entspricht 320 kg ha-1) waren die Unterschiede in den gesamten Biomassen 
des Crustaceenplanktons zwischen den +F und -F Varianten verhältnismäßig niedrig. In den 
+F Varianten blieb die Zooplanktonkonzentration fast nie unter einem Wert von 50 mgC m-3. 
Im Vergleich zu den Ganz-Seen-Studien wurden ähnlice Zooplanktonkonzentrationen schon 
bei einer Fischbiomasse von ca. 120-165 kg ha-1 erreicht (REINERTSEN et al. 1990, BENNDORF 
1990, 1995, KASPRZAK et al. 2003). In anderen Enclosureexperimenten wurden solche Effekte 
schon bei einer Fischbiomasse <50 kg ha-1 beobachtet (POST &M CQUEEN 1987). Als direkte 
Ursachen für diese Diskrepanzen sind vor allem die Unterschiede im Fraßdruck (KURMAYER 
& WANZENBÖCK 1996) und im Entwicklungsstadium (MEHNER & THIEL 1999) der jeweiligen 
Fischarten sowie im Entwicklungspotenzial des gesamten Zooplanktons (LUECKE et al. 1990, 
VANNI et al. 1997) zu nennen. Nach KURMAYER & WANZENBÖCK (1996) üben Barsche ge-
folgt durch Plötzen und Karpfen den höchsten Fraßdruck auf große Crustaceen aus. Jedoch 
haben die Untersuchungen von LUECKE et al. (1990) gezeigt, dass die Futterzusammenset-
zung des adulten Amerikanischen Flussbarsches (P rca flavescens) zu über 90% aus Daph-
nien und nach ihrem Rückgang aus Leptodora sowie in geringem Anteil aus anderen 
Crustaceen bestand, was zum Anstieg des relativen Anteiles von Calanoida und Copepoda im 
Zooplankton führte. Große Diskrepanzen in der Nahrungszusammensetzung der planktivoren 
Fische treten vor allem zwischen den larvalen (bis 20 mm) und 0+ (>20 mm) Stadien auf 
(KEAST 1980, CRYER et al. 1986, POST & MCQUEEN 1987, BOERSMA et al. 1996, MEHNER & 
THIEL 1999). Fischlarven bevorzugen kleine Zooplanktonorganismen, wie z. B. die cyclopoi-
den Copepoden und kleine Cladoceren (z. B. Bosmina longirostris) (KEAST 1980, CRYER et 
al. 1986, KAIRESALO & SEPPÄLÄ 1987), während größere Fische Daphnien und große Cala-
noida fressen (POST & MCQUEEN 1987, BOERSMA et al. 1996, MEHNER & THIEL 1999). Aus 
anderen Arbeiten geht auch hervor, dass aufgrund des sel ktiven Fischfraßdrucks sich anstelle 
von großem Zooplankton oft Bosminidae, cyclopoiden Copepoden oder Rotifera in fischrei-
chen Systemen verstärkt entwickelten (POST & MCQUEEN 1987, LAMMENS 1988, BENNDORF 
et al. 1988, 2000, MAZUMDER et al. 1990b, RAMCHARAN  et al. 1996, VANNI et al. 1997, AT-
TAYDE & HANSSON 2001). Das haben die Ergebnisse dieser Studie bestätigt. Grundsätzlich 
dominierten die cyclopoiden Copepoden in den +F Varianten und ihre Biomasse war größer 
als in den -F Varianten, was zu geringeren Unterschieden in der gesamten Zooplanktonbio-
masse zwischen den Varianten führte. In den Systemen, deren Zooplankton fast ausschließlich 
aus Daphnien bestand, war deshalb die Wirkung von gerin erer Fischbiomasse effizienter 
(MCQUEEN & POST 1988, LUECKE et al. 1990) als in den Systemen, wo die Zooplanktonge-
meinschaft heterogener war und andere Zooplanktongruppen ein hohes Entwicklungspotenzi-
al hatten (VANNI et al. 1997). In der vorliegenden Studie konnte das Entwicklungspotenzial 
der zooplanktivoren Gruppen in den -F Varianten beobachtet werden, in denen die Gesamt-
biomasse des Crustaceenplanktons überwiegend über 200 mgC m-3 lag und die maximalen 
Werte von über 400 mgC m-3 erreicht wurden (Abb. 3–5). Diesbezüglich reduzierten die ein-
gesetzten planktivoren Fischeder +F Varianten 4-8fach die Zooplanktonbiomasse. Solche eine 
Wirkung ist vergleichbar mit den oben aufgeführten Beispielen in Systemen mit geringerer 
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Fischbiomasse (REINERTSEN et al. 1990, BENNDORF 1990, 1995, KASPRZAK et al. 2003) sowie 
in Systemen mit ähnlichem Fischbesatz (VANNI  et al. 1997). Doch aufgrund des selektiven 
Fraßdruckes der eingesetzten Fische sowie des hohen Entwicklungspotenzials des Zooplank-
tons im Dagowsee konnte die gesamte Zooplanktonbiomasse nicht stärker reduziert werden. 
Ein natürlich hoher Anteil an kleinen Cladoceren und calanoiden Copepoden in der Gesamt-
biomasse des Dagowsee-Zooplanktons förderte ihre Entwicklung anstelle der großen Daph-
nien in den +F Varianten. Auf der anderen Seite blib in der vorliegenden Studie die Zoo-
planktonbiomasse in den -F Varianten nicht auf einem konstant hohen Niveau, sondern vari-
ierte stark im saisonalen Verlauf. Nach den Maxima  Mai 2006 und Juni 2007 ging die 
Zooplanktonbiomasse stark zurück und erreichte erst wieder höhere Werte im August 2006 
und 2007 wieder. Dies lag wahrscheinlich mit einer g ingen quantitativen und qualitativen 
Nahrungsverfügbarkeit in den -F Varianten zusammen.  
Die Veränderungen in der Zooplanktonbiomasse wirkten sich außerdem auf das Filtrationspo-
tenzial dieser Gemeinschaft aus. Das errechnete Filtrationspotenzial des Zooplanktons war in 
den +F Varianten deutlich geringer, insbesondere im Jahr 2007, als in den -F Varianten. Dies 
lag hauptsächlich an deutlich geringeren Zooplanktonbiomassen in den +F Varianten. Kleine 
Individuen erreichten in den +F Varianten deutlich geringere Biomassen, was für die Filtrati-
onsleistung des gesamten Zooplanktons von großer Bedeutung war. Außerdem sind die indi-
viduellen Filtrierraten von kleinen Zooplanktonorganismen deutlich geringer als von großen 
(KNOECHEL & HOLTBY 1986, STEINER 2002), was zu noch größeren Diskrepanzen im Filtra-
tionspotenzial des gesamten Zooplanktons in den Enclosureexperimenten führte.  
Die Veränderung der Zooplanktonbiomasse und -zusammensetzung wirkte sich weiterhin auf 
die Phytoplanktonentwicklung in den Enclosures aus. Das herbivore Zooplankton (vor allem 
die Gattung Daphnia sowie die Calanoida) trug in den Enclosureexperimenten dazu bei, dass 
die epilimnische Chla-Fraktion <30 µm durch ihr Grazing im saisonalen Verlauf stark zu-
rückging. Dieser Effekt wurde sowohl in den nährstoffarmen als auch in den nährstoffreichen 
Varianten beobachtet. Diese Relation zwischen dem Zoo- und Phytoplankton ist schon be-
kannt und wurde auch in anderen manipulierten Systemen nachgewiesen (z. B. BLOESCH & 
BÜRGI 1989, REINERTSEN et al. 1990, BRETT & GOLDMAN  1996, KURMAYER & WANZEN-
BÖCK 1996). Planktivore Fische hatten dagegen einen fördernden Einfluss auf die Biomasse 
des Phytoplanktons, weil sie das Crustaceenplankton verzehrten sowie effektiv Nährstoffe 
regenerierten (BRETT & GOLDMAN  1996, VANNI et al. 1997). Trotzdem war in vielen Fällen 
die Variabilität des Phytoplanktonsauf die Top-Down-Manipulation sehr hoch. Eine Ursache 
dafür war eine Förderung des Phytoplanktons durch Nä rstoffverfügbarkeit (Bottom-Up), 
infolge derer oft eine stärkere Phytoplanktonentwicklung auftrat, als mit der erhöhten Zoo-
planktondichte zu erwarten war (LEHMAN 1988, BENNDORF 1990, MCQUEEN 1990, DEMELO 
et al. 1992, KASPRZAK et al. 2003). In vielen Seen wurde dadurch die Phytoplanktonfraktion 
 <30 µm meist durch das größere Phytoplankton (>30 µm, meistens verschiedene Cyanobak-
terienarten) ersetzt (BENNDORF 1990, DEMELO et al. 1992, KASPRZAK et al. 2003). So war die 
Wirkung des herbivoren Zooplanktons auf die gesamte Phytoplanktonbiomasse gemindert, 
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obwohl die Fraktion <30 µm stark reduziert wurde. Weitere Ursache für die Variabilität des 
Phytoplanktons war, außer der Verfügbarkeit von Nährstoffen, die geringe Konkurrenz von 
großen Phytoplanktonformen gegen die kleineren. Wenn also die Entwicklung des Phyto-
planktons gleichzeitig durch Nährstoffe nicht limitier  war, veränderte sich die gesamte 
Phytoplanktonbiomasse kaum, trotz der Wirkung des herbivoren Zooplanktons (BENNDORF et 
al. 1988, 1989, BENNDORF 1990, MEHNER et al. 2001, FINDLAY  et al. 2005). In den Enclosu-
reexperimenten im Dagowsee wurden andere Verhältnisse beobachtet: Trotz hoher Verfüg-
barkeit von Nährstoffen wurden in den Jahren 2006 und 2007 in den +N Varianten nur leicht 
höhere Chla-Konzentrationen im Vergleich zu den -N Varianten festgestellt. Im Jahr 2006 
wurde sogar ein kontinuierlicher Anstieg der Chla-Konzentration in der -F/-N Variante beo-
bachtet, der etwa so hoch wie in den +N Varianten war. Weiterhin kam es kaum zur Ver-
schiebung der Größenhäufigkeitsverteilung des Phytoplanktons in Richtung größerer Formen. 
In den Jahren 2006 und 2007 betrugen die mittleren p ozentualen Anteile der Chla-Fraktion 
<30µm an der Gesamtfraktion des Chlorophyll a in allen Varianten 82 bis 93%. Nur im Jahr 
2005 war der Anteil etwas geringer, aber die größeren Fraktionen machten maximal 26% der 
gesamten Chla-Konzentration im Epilimnion aus. Damit blieb auch fast das gesamte Phy-
toplankton unter Kontrolle des Zooplanktons.  
Im Epilimnion der Enclosures im Dagowsee waren die großen Bacillariophyceen und Hormo-
gonales nur am Anfang der Experimente in größeren Mgen vertreten. Später verschwanden 
sie ganz oder waren nur noch in geringen Mengen vorhanden. An ihrer Stelle entwickelten 
sich bewegliche Taxa der Chrysophyceen und kleine Formen der Chlorophyceen. Eine Ursa-
che für die permanente Dominanz von kleinen Phytoplanktonformen war vermutlich die stark 
eingeschränkte turbulente Durchmischung des Wasserkörpers in den Enclosures, die sich aus 
dem völlig abgegrenzten Volumen ergab. Da die hydrodynamischen Bedingungen für die 
Zusammensetzung und Größenhäufigkeitsverteilung des Phytoplanktons in der Wassersäule 
eine wichtige Rolle spielen (ARIN et al. 2002, JÄGER et al 2008), dominieren bei geringer 
Turbulenz oft kleine und bewegliche Taxa (wie z. B. Flagellaten) und je nach Größe erfolgt 
deren vertikale Schichtung. Dagegen sind die Anteile von großen und schweren Phytoplank-
tongruppen bei großer Turbulenz (wie z. B. pennate Diatomeen) deutlich höher. Eine schwa-
che Entwicklung von großen Phytoplanktonformen während der Experimente im Dagowsee 
spricht für geringe Turbulenzen in den Enclosures.  
Da in dieser Studie die größeren Phytoplanktonformen (>30 µm) in geringen Konzentrationen 
auftraten, hatten die Veränderungen in der Fraktion <30 µm die größte Bedeutung für die ge-
samte Biomasse des Phytoplanktons. Deshalb war der Zusammenhang zwischen den mittleren 
saisonalen Daphnia-Biomassen und den epilimnischen Chla-Konzentrationen <30 µm sowie 
der gesamten Fraktion signifikant negativ. Die Zusammenstellung der Chla- und Daphnia-
Werte während der Experimente (Abb. 3-13A) zeigte dagegen eine relativ hohe Variabilität 
der Chla-Konzentration gegenüber der Daphnia-Biomasse. Die Chla-Werte blieben auf einem 
niedrigen Niveau von 3 mg m-3 erst dann, wenn die Daphnia-Biomassen Werte über 
80 mgC m-3 erreichten. Dies betraf auch die Einzelwerte aus den +F Varianten, die unmittel-
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bar nach dem Fischbesatz noch hohe Daphnia-Biomassen hatten. In diesen Einzelfällen blie-
ben die Chla-Konzentrationen ebenfalls unter 3 mg m-3. Wenn die Daphnien geringere Bio-
massen aufwiesen, war der Zusammenhang nicht mehr nachweisbar, weil die Chla-
Konzentrationen sehr stark variierten. Ein ähnlicher Tr nd wurde im Feldberger Haussee beo-
bachtet (KASPRZAK et al. 2003). Allerdings lag der Grenzwert der Daphnia-Biomasse bei ca. 
200 mgC m-3. Ab diesem Wert blieben die Phytoplanktonkonzentrationen unter 1 gC m-3, was 
nach SOMMER (1994) einer Chla-Konzentration von 20mg m-3 entsprach. Über diesem 
Grenzwert variierten die Phytoplanktonkonzentrationen von nahe 0 bis 2,75 gC m-3 
(≈55mg m-3 Chla). Diese Ergebnisse weisen darauf hin, dass die Phytoplanktonentwicklung 
ab einem Schwellenwert des herbivoren Zooplanktons stark unterdrückt wird. Vermutlich 
hängt der Grenzwert von der Filtrationsleistung desZooplanktons ab. In der vorliegenden 
Studie entsprach der ermittelte Grenzwert der Daphnia-Biomasse einer potenziellen Filtrati-
onsrate der Daphnien von ca. 300 ml L-1d-1 (Abb. 3-13B). Angenommen, dass die in situ er-
mittelten Wachstumsraten des Phytoplanktons im Durchschnitt Werte von 0,3-0,6 d-1 erreich-
ten (REYNOLDS 1994 nach LEHMAN & SANDGREN 1985) würde theoretisch das Filtrationspo-
tenzial der Daphnien von ca. 300 ml L-1d-1 (=0,3 d-1) ausreichen, um die Entwicklung der 
Chla-Konzentration auf einem konstant niedrigen Niveau zu erhalten. Dagegen ermöglichte 
ein Filtrationspotenzial unter diesem Wert eine Erhöhung der Chla-Konzentration bis auf ei-
nen Wert von 40 mg m-3. In Verbindung mit den spezifischen physikalischen Bedingungen, 
die in den Enclosures auftraten, blieben deshalb die Chla-Konzentrationen in den +N Varian-
ten, trotz der hohen Nährstoffverfügbarkeit, auf einem verhältnismäßig niedrigen Niveau. Für 
diese Erklärung spricht auch die taxonomische Zusammensetzung des Phytoplanktons, die 
sich in Seen in Abhängigkeit von der Nährstoffverfügbarkeit entwickelt (SCHINDLER et al. 
1978, VANNI  & LAYNE 1997, COTTINGHAM et al. 1998, WATSON & MCCAULEY  1988, AUER 
et al. 2004). Eine Erhöhung der Nährstoffe resultiert oft in der verstärkten Entwicklung der 
Chlorophyten und Cryptomonaden (COTTINGHAM et al. 1998). Dagegen nimmt der relative 
Anteil der Chrysophyten ab (AUER et al. 2004). Die Analyse der taxonomischen Phytoplank-
tonzusammensetzung der Enclosures zeigte jedoch, dass bedeutende Unterschiede durch die 
Manipulation der Nahrungsnetzstruktur und nicht durch Nährstoffzugaben verursacht waren. 
In der +F/+N Variante hatten zwar Chlorophyceen und Dinophyceen hohe Anteile an der 
Phytoplanktonzusammensetzung, was mit einem hohen Nährstoffgehalt zu verbinden war. 
Jedoch in der -F/+N Variante dominierten Chrysophyceen, die generell in Gewässern mit ge-
ringerer Trophie in hohen Zahlen zu finden sind (AUER et al. 2004). Außerdem wies die Do-
minanz von meist beweglichen Formen in dieser Gruppe darauf hin, dass die hydrodynami-
schen Bedingungen der Enclosures verändert waren. Gringere Turbulenzen trugen also mit 
dazu bei, dass sich die Phytoplanktongemeinschaft in Richtung kleiner beweglichen Taxa 
entwickelte.  
Zusammenfassend kann festgestellt werden, dass die Entwicklung des Phytoplanktons einer-
seits von der herbivoren Zooplanktongemeinschaft strk unterdrückt wurde. Andererseits tru-
gen die spezifischen physikalischen Bedingungen in den Enclosures dazu bei, dass trotz hoher 
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Nährstoffverfügbarkeit die Phytoplanktonbiomassen auf einem relativ niedrigen Niveau blie-
ben. Große, nicht-fressbare Formen traten kaum auf. Oft entwickelten sich an ihrer Stelle be-
wegliche Formen, die den geringen Turbulenzen besser angepasst waren. Folglich war anzu-
nehmen, dass die Sedimentation des Phytoplanktons särker von seiner Menge als von der 
Größe der Individuen beeinflusst wird.   
 
 
4.2 Kohlenstoffmetabolismus im Hypolimnion und Sediment: Indirekte 
Effekte der Nahrungsnetzstruktur 
4.2.1 Sedimentation von Kohlenstoff  
 
Die mittleren saisonalen Sedimentationsraten des gesamten Materials (TM-SR) und organi-
schen Kohlenstoffs (POC-SR) zeigten keine systematischen Unterschiede zwischen den Va-
rianten (Abb. 3-17, Abb. 3-20). Allerdings wurden die mittleren TM-SR positiv von den mitt-
leren Chla-Werten sowie negativ von den mittleren logarithmierten Daphnia-Biomassen be-
einflusst (Abb. 3-18). Auch die mittleren POC-SR korrelierten positiv mit den Chla-Werten, 
aber die negative Wirkung von Daphnien war variabler (Abb. 3-21). Beim vertikalen Trans-
port des partikulären Materials spielte also die Struktur des pelagischen Nahrungsnetzes, 
hauptsächlich die Phytoplankton-Konzentration, die wesentlichste Rolle.  
Da in den Jahren 2006 und 2007 die Unterschiede in den mittleren Chla-Konzentrationen 
zwischen den Varianten sehr gering waren, war auch z  erwarten, dass sich die Sedimentati-
onsraten dementsprechend wenig unterscheiden würden. Di  Unterschiede in den Mengen 
organischer Substanz im Epilimnion, die durch die manipulierte Nahrungskette erzielt wur-
den, waren offensichtlich zu gering, um deutliche Effekte in der Sedimentation des biogenen 
Materials zwischen den Varianten zu erreichen. Dafür gewannen die Enclosure-internen 
Steuermechanismen an Bedeutung, die zu qualitativen Veränderungen des sedimentierten 
Materials führten. In den nährstoffreichen Varianten wurden durchschnittlich höhere spezifi-
sche Gehalte des organischen Kohlenstoffs (POCSedMat) festgestellt.  
Ein enger positiver Zusammenhang zwischen der Menge des sedimentierten Materials und 
der Biomasse des Phytoplanktons wurde in mehreren Studien gefunden (BLOESCH et al. 
1977, BIRCH et al. 1980, MOLONGOSKI & KLUG 1980a, NEUBAUER 1997, TARTARI & BIASCI 
1997, SARNELLE 1999). Dabei spielte außer der Menge auch die Größe der Phytoplankton-
formen eine wichtige Rolle, weil ihre Sinkgeschwindigkeit nach Stokesscher Gleichung im 
Quadrat mit ihrem Durchmesser steigt. POISTER & DEGUELLE (2005) haben festgestellt, dass 
Phytoplankton-Zellen >20µm signifikant schneller sedimentierten, während kleinere Formen 
sich länger in der Wassersäule aufhielten. Dementsprechend waren bei der Dominanz von 
großen Phytoplanktonformen auch höhere Sedimentatiosraten zu verzeichnen. Da die Ver-
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änderungen sowohl der Menge als auch der Größenhäufigkeitsverteilung des Phytoplanktons 
oft im engen Bezug zur Manipulation der Nahrungskettenstruktur stehen, werden dabei auch 
die Veränderungen in der Sedimentation des Materials beobachtet. Die Wirkung des Crusta-
ceenplanktons führt vor allem zur Minimierung von kleinen Phytoplanktonformen (<30µm), 
was 1) die Minimierung der gesamten Phytoplanktonbimasse oder/und 2) eine verstärkte 
Entwicklung von großen Phytoplanktonformen zur Folge hat. Im ersten Fall wurden signifi-
kant geringere Sedimentationsraten beobachtet (BLOESCH & BÜRGI 1989, SARNELLE 1999). 
Im zweiten Fall waren die Sedimentationsraten entsprechend höher, weil die größeren Parti-
kel schneller sedimentierten (MAZUMDER et al. 1990a, REINERTSEN et al. 1990, LAROCQUE et 
al. 1996, SARNELLE 1999). Da die Chla-Konzentrationen in den Enclosureexperimenten zu 
90% in der Fraktion <30µm lagen, konnte die Daphnia-Wirkung kaum zur Erhöhung der 
Sinkgeschwindigkeit durch Verschiebung der Größenverteilung des Phytoplanktons beitra-
gen. Die Wirkung des Crustaceenplanktons, vor allem d r Daphnien, bestand also in der Re-
duzierung der Phytoplanktonbiomasse durch das Grazing. Dieser Prozess spielte für den ver-
tikalen Transport des partikulären Materials, darunter auch des organischen Kohlenstoffs, die 
entscheidende Rolle. Die Unterschiede in den mittleren Sedimentationsraten vom organi-
schen Kohlenstoff (POC-SR) ließen sich zu fast 50% durch die verschiedenen Chla-
Konzentrationen erklären. Zusätzlich hingen die unterschiedlichen POC-SR negativ mit der 
Dapnia-Biomasse in den Enclosures zusammen(Abb. 3-21). Allerdings war der Verlauf bis 
auf einen Wert aus der -F/+N Variante (2007) linear, de  von diesem Muster abwich. Da die-
se Analyse die saisonalen Mittelwerte beinhaltete, waren die überdurchschnittlich hohen 
POC-SR bei gleichzeitig hoher Daphnia-Biomasse vermutlich durch kurzzeitig auftretende 
Phytoplanktonentwicklungen während der Saison geprägt. Zu diesem Zeitpunkt war die 
Daphnia-Biomasse relativ gering, weshalb ihre Wirkung im Vergleich zu ihrer durchschnitt-
lichen Leistung entsprechend schwächer war. Eine ähnliche negative Korrelation zwischen 
der C-Sedimentation und der Biomasse des Crustaceenplanktons fand STEINER (2002) bei 
Untersuchungen an Seen. Auch ELS R et al. (1995) beobachteten ähnliche Effekte der Nah-
rungsnetzwirkung in zwei parallel untersuchten Seen. Sie postulierten jedoch, dass die Wind-
exposition der Seen und damit unterschiedliche Turbulenzen eine entscheidende Rolle für die 
Menge des sedimentierten Materials spielen. Dieses Phänomen spielte in den Enclosureexpe-
rimenten keine Rolle, weil die physikalischen Bedingu gen in allen Enclosures annähernd 
gleich waren (geringe turbulente Durchmischung). Weiterhin waren die mittleren POC-SR in 
den beiden -F Varianten verhältnismäßig hoch im Vergleich zu den +F Varianten (Abb. 
3-20). Dies lag vermutlich daran, dass in den +F Varianten überwiegend das Phytoplankton 
sedimentierte. In den -F Varianten dagegen, in denen hohe Zooplanktonbiomassen vorkamen, 
sedimentierten auch verstärkt die Zooplanktonreste, di  die Nettosedimentation erhöhten. 
Diese These wird durch ähnliche Ergebnisse, die von SARNELLE (1999) vorgelegt wurden, 
bestätigt. Er stellte fest, dass bei geringer Zooplanktonbiomasse die Sedimentationsraten 
hauptsächlich vom Phytoplankton bestimmt wurden. Bei geringer Trophie und damit gerin-
ger Phytoplanktonentwicklung dagegen trug hauptsächlich das Zooplankton zur erhöhten C-
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Sedimentation bei. Die Erklärung dafür lag an einem höheren relativen Anteil des partikulä-
ren Kohlenstoffs, der unter geringen trophischen Bedingungen mit dem Zooplankton sedi-
mentierte. Die Sedimentation von organischem Kohlenstoff war also nicht nur vom Phy-
toplankton abhängig, sondern wurde auch durch das Zooplankton beeinflusst.  
Zusammenfassend lässt sich feststellen, dass der vertikal  Transport von organischem Koh-
lenstoff überwiegend von der Menge des Chla abhängig war. Weiterhin wies die Biomasse 
der Daphnien auch einen negativen Effekt auf die POC-SR auf. In den Enclosures, in den das 
Crustaceenplankton höhere Biomassen erreichte, waren die POC-SR verhältnismäßig hoch, 
was auf einen Beitrag der Zooplanktonreste hindeutet. In den Enclosures mit geringeren 
Crustaceenplanktonbiomassen stammte dagegen der organische Kohlenstoff überwiegend aus 
dem sedimentierten Phytoplankton. 
 
4.2.2 Methanakkumulation im Hypolimnion 
 
Die Methanbildung ist ein mehrstufiger Prozess, in dem komplexe organische Substanzen 
zuerst durch fermentative Bakterien zu kurzkettigen Substraten umgewandelt werden. Dann 
erfolgt der weitere Abbau dieser Verbindungen, in dem terminal Methan entsteht (TOERIEN & 
HATTINGH. 1969, MAH et al. 1977, CAPONE & K IENE 1988, SANTSCHI et al. 1990). Die Me-
thanbildung findet im Sediment statt und die Menge des Methans im Hypolimnion resultiert 
primär aus der Gasdiffusion zwischen Sediment und Wasser. In den Sedimenten, in denen 
sauerstofffreie Bedingungen herrschen, werden altern ive Elektronenakzeptoren (NO3
-, Fe3+, 
Mn2+, SO4
2-) sukzessiv durch verschiedene Bakteriengruppen genutzt. Nach ihrer vollständi-
gen Reduktion setzt die Methanproduktion ein (ZEHNDER 1978, SANTSCHI et al. 1990). Der 
Anteil des Kohlenstoffs, der in jede terminale Stufe der anaeroben Abbaukette eingeschlossen 
wird, ist von der Verfügbarkeit der jeweiligen Elektronenakzeptoren abhängig. Außerdem 
spielen Umgebungsfaktoren, wie. z.B. die Temperatur, eine wichtige Rolle für die Intensität 
dieser Prozesse (KELLY  & CHYNOWETH 1981, SINKE et al. 1992, den HEYER & KALFF 1998, 
NÜSSLEIN & CONRAD 2000, GLISSMANN et al. 2004, NOZHEVNIKOVA  et al. 2007).  
Im Dagowsee wurde die höchste Aktivität der methanoge en Mikroorganismen während der 
thermischen Schichtung an der Oberfläche der Profundalsedimente gefunden (CASPER 1992, 
1996). In Seen mit hoher Trophie ist die Sedimentoberfläche aufgrund des kontinuierlichen 
Zuflusses frischen Substrates sowie der günstigen Bedingungen für methanogene Mikroorga-
nismen oft Ort der intensivsten Methanbildung (MAH et al. 1977, MOLONGOSKI & KLUG 
1980b, CAPONE & K IENE 1988, SANTSCHI et al. 1990). Wenn Sauerstoff über dem Sediment 
vorhanden war, verlagerte sich die Methanproduktion in tiefere Sedimentschichten (CASPER 
1992, 1996, den HEYER & KALFF 1998). Frühere Untersuchungen zur Methanbildung im Se-
diment des eutrophen Dagowsees zeigten, dass diese eutlich stärker ablief als im oli-
gotrophen Stechlinsee (CASPER 1992). Auch die Methanakkumulation im Hypolimnion war 
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entsprechend höher (BA ENZIEN et al. 1991, CASPER 1992). Deshalb eignete sich die Untersu-
chung der Methanakkumulation im Hypolimnion des Dagowsees sehr gut für die Charakteri-
sierung der anaeroben Umsatzprozesse im Sediment.  
In der vorliegenden Studie wurde eine positive Korrelation der hypolimnischen Methankon-
zentrationen und der Menge der sedimentierten organischen Substanz in 2006 nachgewiesen. 
Da die Methanbildung im Dagowsee hauptsächlich an der Sedimentoberfläche stattfand und 
kaum Konzentrationsgradienten zu tieferen Sedimentschichten bestanden (CASPER1996), 
konnte die hypolimnische Methankonzentration nur das Ergebnis des Abbaus frisch sedimen-
tierten Materials sein und nicht der Methandiffusion aus tieferen Schichten des Sedimentes. 
Ein solcher Zusammenhang wurde auch in anderen Untersuchungen festgestellt, wo die De-
position der frisch sedimentierten organischen Substanz sofort die mikrobielle Methanbildung 
in Sedimenten initialisierte (KELLY  & CHYNOWETH 1981, MOLONGOSKI & KLUG 1980b, 
SCHULZ & CONRAD 1995, NÜSSLEIN & CONRAD 2000). Weiterhin wurden im Enclosureexpe-
riment unterschiedliche Methangehalte bei gleicher V fügbarkeit des organischen Kohlen-
stoffs in den jeweiligen Varianten festgestellt (Abb. 3-32). Diese Diskrepanzen waren jedoch 
weder auf die Wirkung der Nahrungsnetzstruktur noch auf die Nährstoffe zurückzuführen. 
Die steilsten Methananstiege wurden sowohl in der -F/-N als auch in der +F/+N Variante 
gleichzeitig festgestellt. Allerdings deuten die signifikanten Differenzen zwischen der +F/-N 
und -F/-N Variante in 2006 darauf hin, dass bei hohen Biomassen des herbivoren Zooplank-
tons die Methanakkumulation schneller erfolgte. Es war also anzunehmen, dass in der -F/-N 
Variante mehr Methan aus der sedimentierten Substanz als in der +F/-N Variante entstand. 
Diese Annahme wird durch die Ergebnisse der potenziellen Methanbildung des sedimentier-
ten Materials von 2006 aus den Laborversuchen unterstü zt (Abb. 3-36). Sie zeigten, dass das 
sedimentierte Material aus der -F/-N Variante im Durchschnitt ein höheres Methanbildungs-
potenzial pro Kohlenstoffeinheit (MBP) aufwies, als das Material aus der +F/-N Variante. 
Gleiche Tendenzen im MBP wurde auch zwischen der -F/+N und +F/+N Variante gefunden. 
Das widerspricht jedoch den Befunden aus dem Freiland, wo die Methanakkumulation in der 
+F/+N Variante höher war als in der -F/+N Variante. Entscheidend für die hohe Methankon-
zentration in der +F/+N Variante war vermutlich die ungewöhnlich hohe Sedimentationsrate 
am Anfang des Experimentes, welche die Methankonzentration sofort auf einem hohen Ni-
veau stabilisierte. Danach war der Anstieg der Methankonzentration wesentlich geringer und 
vergleichbar mit dem in der -F/+N Variante.  
Im Jahr 2007 verlief die Methanakkumulation in allen Varianten deutlich anders als im Jahr 
2006. Sie zeigte vor allem wesentlich höhere Schwankungen während der Saison. Diese 
Schwankungen waren mit dem Vordringen von Sauerstoff in das Hypolimnions zeitlich ge-
koppelt. Für den Sauerstoffeintrag in tiefere Schichten waren hauptsächlich zwei Faktoren 
verantwortlich: die Lage der Thermokline und die Sichttiefe in den Enclosures. Im Jahr 2007 
lag die Thermokline tiefer als im Jahr 2006 (Abb. 3-1), so dass die Durchmischung und damit 
der Sauerstoffeintrag tiefere Schichten erreichte als im Jahr 2006. Außerdem waren die Sicht-
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tiefen in allen Enclosures ausreichend, um photosynthetische Sauerstoffproduktion auch in 
tieferen Schichten der Enclosures zu ermöglichen. 
Es ist bekannt, dass die Anwesenheit des Sauerstoffs - eines Elektronenakzeptors - in den obe-
ren Schichten des Hypolimnions die Oxidation des bereits vorhandenen Methans bedingt. 
Zusätzlich kann die Methanbildung aufgrund der Verwertung der organischen Substanz durch 
konkurrierende Mikroorganismengruppen gehemmt werden (ZEHNDER 1978, BOSSARD & 
GÄCHTER 1981, SANTSCHI et al. 1990). Da die Mechanismen der Sauerstoffanreicherung im 
Hypolimnion im Rahmen dieser Studie nicht untersucht wurden, konnte auch der Einfluss des 
Sauerstoffs auf die Menge des oxidierten Methans nicht quantifiziert werden. Die erfassten 
Methangehalte stellen bereits schon das Nettoergebnis vo  Methandiffusion und Methanoxi-
dation dar. Trotz vorhandenen Sauerstoffs in den oberen Schichten des Hypolimnions, blieb 
die Sedimentoberfläche sauerstofffrei. Deshalb war die Methanproduktion im Sediment der 
Enclosures wahrscheinlich nicht beeinflusst. Ähnlich wie in 2006 wurde ein starker Anstieg 
der Methanakkumulation in der -F/-N Variante beobachtet (Abb. 3-31). Anders als in 2006 
hatte die +F/+N Variante geringe und die -F/+N steile Anstiege der Methankonzentration. 
Diese Ergebnisse deuten wieder darauf hin, dass das edimentierte Material aus der vom Zoo-
plankton dominierten Gemeinschaft potenziell effektiver umgesetzt wurde. Die Laboruntersu-
chungen des Methanbildungspotenzials im sedimentierten Material bestätigten diese Annah-
me jedoch nur zum Teil. Das Material aus der -F/+N Variante wies im Vergleich zum Materi-
al aus der +F/+N Variante durchschnittlich etwas höhere potenzielle Methanbildungsraten auf 
(Tab. 3-11). Zwischen den -F/-N und +F/-N wurde jedoch ein umgekehrtes Ergebnis gefun-
den. Dabei variierten die Einzelergebnisse stark in jeder Variante, so dass die Unterschiede 
der Durchschnittswerte zwischen den Varianten nicht signifikant waren.  
Ein Vergleich der Ergebnisse aus den Jahren 2006 und 2007 zeigt, dass die Methanakkumula-
tion im Hypolimnion zunächst sehr stark durch den Sauerstoff geprägt war. Erst nach dessen 
Verbrauch, konnten direkte Einflüsse der organischen Substanz erkannt werden. Die hohen 
Sauerstoffkonzentrationen, die in 2007 im Hypolimnion aller Varianten beobachtet wurden, 
waren ungewöhnlich für die bis jetzt untersuchten Verhältnisse im Dagowsee. Während der 
Sommerstagnation erreichte die untere Grenze der Oxykline im Dagowsee meistens Tiefen 
von etwa 5,5-6,5 m (P. Casper, pers. Mitt.). Die 1 bis 2 m breite Wasserschicht über dem Se-
diment blieb sauerstofffrei (BABENZIEN et al. 1991, CASPER 1992, CHAN et al. 2005). Aller-
dings befand sich der Dagowsee in den 90er Jahren des vorigen Jahrhunderts im Vergleich 
zur Zeit der Enclosureexperimente in einem höheren trophischen Zustand. Die Chla-
Konzentrationen betrugen im Durchschnitt 34 mg m-3 und die Sichttiefen wurden mit 1,4 m 
bestimmt (CASPER 1992). Im Vergleich dazu waren die Chla-Werte ca. 7-12-fach geringer 
und die Sichttiefen ca. 2,5-3,5-fach höher während des Enclosureexperimentes im Jahr 2007. 
Im Vergleich zum See. Sie entsprachen also nicht mer d n hocheutrophen Bedingungen, die 
seinerzeit im Dagowsee festgestellt wurden. Dementsprechend waren die Sedimentation und 
die Mineralisation des organischen Materials in denEnclosures geringer. Weiterhin konnte 
während der Sommerstagnation aufgrund hoher Sichttiefen und photosynthetischer Belüftung 
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Sauerstoff auch in tiefere Zonen des Sees nachgeliefert werden. Diese Ereignisse traten in 
allen untersuchten Varianten auf und hatten die Veränderungen der Methankonzentrationen 
durch Oxidation im hypolimnischen Wasser zur Folge. D shalb waren die hypolimnischen 
Methangehalte der Enclosures deutlich geringer im Vergleich zum Methangehalt im Dagow-
see in den 90er Jahren (BABENZIEN et al. 1991). Dies stimmt mit Untersuchungen von Me-
thangehalten in anderen Seen überein und bestätigt die Bedeutung des trophischen Zustands 
für die Methanakkumulation im Wasser. In oligotrophen Seen sind die Methankonzentratio-
nen im Wasser nahezu nicht vorhanden und steigen mit der Trophie an (CASPER 1992). Aller-
dings treten auch in den hoch eutrophen Gewässern Schwankungen der Methankonzentratio-
nen auf. Sie sind durch die Anreicherung der oberen Hypolimnionschicht mit dem Sauerstoff 
verbunden und haben nur eine geringe Bedeutung für die Methankonzentrationen im Hypo-
limnion (MOLONGOSKI & KLUG 1980b).  
 
 
4.2.3 Mikrobieller Abbau des sedimentierten Materials 
 
Partikuläre organische Substanz, die in tiefere Schichten des Sees sedimentiert, ist eine be-
deutsame Komponente für den mikrobiellen Abbau im Hypolimnion und an der Sediment-
oberfläche. Die sedimentierte Substanz aus den Enclosures der Jahre 2006 und 2007 wurde 
deswegen auf ihre Eignung für den aeroben und anaeroben Abbau untersucht. Vergleichbare 
Experimente sind in der Literatur bisher nicht bekannt. Standardisierte Laborbedingungen 
ermöglichten einen direkten Vergleich der Ergebnisse.  
Sowohl das aerobe als auch das anaerobe Abbaupotenzial hi gen positiv mit dem Gehalt des 
sedimentierten Materials an organischem Kohlenstoff zusammen. In 2006 waren bei jeweils 
gleicher Nährstoffbehandlung beide Größen in den -F Varianten durchschnittlich höher als in 
den +F Varianten (Tab. 3-10, Tab. 3-11). Dieses Ergebnis wies darauf hin, dass das sedimen-
tierte Material aus den vom Zooplankton dominierten Varianten im Durchschnitt schneller 
abgebaut wurde als das Material aus den Varianten mit Fischen. Allerdings streuten diese 
Werte innerhalb jeder Variante so stark, dass die Unterschiede nicht signifikant waren. 
Die Methanbildung, die beim terminalen Abbau des Materi ls stattfindet, ist das Ergebnis von 
mehreren Einzelprozessen, die entweder vor oder parallel zur Methanogenese ablaufen 
(SCHINK 1989). Deswegen kann die Methanogenese noch Monate nach dem Eintreffen des 
Substrats am Ort der mikrobiellen Aktivität stattfinden (SCHULZ & CONRAD 1995). Umgesetzt 
werden zuerst die labilsten Fraktionen der organischen Substanz, wie z. B. Kohlenhydrate 
(HARVEY et al. 1995, HANAMACHI  et al. 2008). Die Umsatzraten sind während der ersten 5-15 
Tage am höchsten und werden mit dem Zeitabstand immer geringer (HANSEN & BLACKBURN 
1991, HARVEY et al. 1995, HANAMACHI  et al. 2008). Deshalb stellen die in vorliegender Stu-
die präsentierten Werte des Methanbildungspotenzials h uptsächlich die Ergebnisse des Ab-
baus von schnell umsetzbaren und leicht verfügbaren Verbindungen dar.  
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Aus der Literatur geht hervor, dass die Menge des organischen Kohlenstoffs sowie die chemi-
sche Zusammensetzung des Substrates die wichtigsten Faktoren sind, die den mikrobiellen 
aeroben Abbau bestimmen (HARGRAVE 1972, MAH et al. 1977, TEZUKA 1989). Bei direkter 
Untersuchung der aeroben Abbauprozesse in Seen habe CORNETT & RIGLER (1980, 1987) 
festgestellt, dass die Intensität des Sestonabbaus im Hypolimnion im Wesentlichen durch die 
Biomasse des Phytoplanktons erklärt wurde. Die Ergebnisse von Laboruntersuchungen von 
SCHULZ & CONRAD (1995) bestätigten auch, dass die Intensität der Mthanbildung und die 
Menge der organischen Substanz positiv miteinander korrelierten. In diesen Untersuchungen 
stand also die Qualität des mikrobiellen Abbaus im Vordergrund. Die Befunde stimmen mit 
den Ergebnissen der in dieser Studie präsentierten Laborversuche überein. Die Menge des 
verbrauchten Sauerstoffs während des aeroben Abbaus des edimentierten Materials wurde 
durch den organischen Kohlenstoffgehalt signifikant beeinflusst. Weiterhin hingen die Werte 
des Methanbildungspotenzials (MBP) aus dem sedimenterten Material positiv mit der Menge 
des organischen Kohlenstoffs zusammen (Abb. 3-35). Da die Sedimentation des organischen 
Kohlenstoffs in den Enclosureexperimenten mit den Ko zentrationen des Chla und des Zoo-
planktons korrelierte, hatten auch diese beiden Größen in allen Varianten eine Auswirkung 
auf die Intensität des Sauerstoffverbrauchs während der mikrobiellen Abbauprozesse. Aller-
dings wurden keine bedeutsamen Unterschiede in der Intensität des Sauerstoffverbrauchs so-
wie der Methanbildungsraten zwischen den Varianten festgestellt. Dieses Ergebnis wider-
spricht den Befunden von SCHALLENBERG & BURNS (1999) und von MAZUMDER et al. 
(1990a). SCHALLENBERG & BURNS (1999) haben einen positiven Effekt des Zooplanktos auf 
den Sauerstoffhaushalt im Hypolimnion festgestellt. Ursache war ein intensiver Verbrauch 
des autochthonen organischen Materials durch das Zooplankton, wodurch nur geringere Men-
gen für den heterotrophen, mikrobiellen Abbau zur Ve fügung standen. In dieser Studie war 
die Menge des sedimentierten Materials von entscheidender Bedeutung für den Sauerstoff-
haushalt im Hypolimnion. MAZUMDER et al. (1990a) fanden einen deutlich höheren Sauer-
stoffverbrauch im Hypolimnion bei Dominanz planktivorer Fische. Im Gegensatz dazu führte 
die Dominanz herbivoren Zooplanktons zu einem gerinren Sauerstoffverbrauch. Dieser 
Effekt wurde jedoch nicht durch eine weniger effektive Mineralisation des sedimentierten 
Materials erklärt sondern durch schnellere Sedimentation des Phytoplanktons und die damit 
verbundene geringere Verfügbarkeit des Materials für die aeroben Mikroorganismen. Auf-
grund dessen waren mikrobieller Abbau und Sauerstoffverbrauch im Hypolimnion entspre-
chend geringer. Der den Sauerstoffhaushalt regulierende Mechanismus war also nicht in der 
verschiedenen potentiellen Abbaubarkeit des Substrats zu suchen, sondern in den physikali-
schen Eigenschaften der sedimentierten Partikel. In den Enlcosureexperimenten im Dagowsee 
traten keine bedeutsamen Unterschiede in der Größenhäufigkeitsverteilung des Phytoplank-
tons auf. Deswegen konnten veränderte Sedimentationsgeschwindigkeiten keinen signifikan-
ten Einfluss auf die Abbauintensität des sedimentierten Materials haben. Somit spielte dieses 
Phänomen keine entscheidende Rolle für den Sauerstoffhaushalt der Enclosures sowie für die 
Unterschiede in der Abbaubarkeit der sedimentierten Substanz. 
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Einige Ergebnisse weisen jedoch darauf hin, dass die taxonomische Zusammensetzung des 
Phytoplanktons für die Intensität des Abbaus von Bedeutung ist (HANSEN et al. 1996, HANA-
MACHI et al. 2008). Die Dinoflagellaten in Fäkalpellets von Copepoden werden schneller zer-
setzt als z. B. Diatomeen (HANSEN et al. 1996). Dieses Ergebnis unterstützt die Annahme, 
dass die Fäkalpellets des Zooplanktons eine bessere Substratquelle für die Mikroorganismen 
darstellen als das Phytoplankton. Darauf weisen auch die durchschnittlich höheren BSB10-
Werte des sedimentierten Materials aus den -F Varianten in 2006 hin. Insgesamt jedoch waren 
die Unterschiede in der taxonomischen Zusammensetzung des Phytoplanktons, die durch die 
Manipulation der Nahrungsnetzstruktur verursacht wurden, verhältnismäßig schwach. Des-
halb waren vermutlich keine deutlichen Effekte im Abbau des Materials nachweisbar. Diese 
Schlussfolgerung unterstützt die Ergebnisse der Enclosureexperimente, wonach die beobach-
teten Effekte des Zooplanktons primär wahrscheinlich mit dem Einfluss auf die Quantität des 
sedimentierten Materials zusammenhingen. Die Unterschiede in der qualitativen Zusammen-
setzung des Materials waren in den Enclosureexperimenten vermutlich zu schwach, um große 




4.3 Phosphormetabolismus im Hypolimnion und Sediment: Indirekte 
Effekte der Nahrungsnetzstruktur und der Nährstoffe 
4.3.1 Sedimentation von Phosphor  
 
Da die Sedimentation des Phytoplanktons den Nährstoffaustrag aus dem Epilimnion bewirkt 
(BÜRGI et al. 1979, BLOESCH & BÜRGI 1989, LYCHE et al. 1996, KOOP et al. 1997), tragen 
hohe Sedimentationsraten zu P-Verlusten im Epilimnion und dadurch zu geringerer Phy-
toplanktonentwicklung bei. Allerdings weisen die Versuche von BÜRGI et al. (1979) und von 
KOOP et al. 1997 darauf hin, dass bei Dominanz von herbivo em Zooplankton ein verstärkter 
vertikaler P-Transport erfolgte. In den Enclosureexperimenten im Dagowsee waren die TP-
SR sowie die P-Gehalte im sedimentierten Material sehr variabel. Trotzdem wurde eine posi-
tive Korrelation zwischen den mittleren TP-SR und Chla-Werten festgestellt. Der Kurvenver-
lauf war jedoch nur bis zu dem Chla-Wert von 10 mg -3 linear. Bei höheren Chla-Werten, 
die in den beiden +F Varianten auftraten, wurden kei e höheren TP-SR festgestellt. Dies 
weist darauf hin, dass die verhältnismäßig hohen TP-SR-Werte in den -F Varianten durch 
beides Chlorophyll a und das herbivore Zooplankton verursacht waren. Besonders deutlich 
war das in der -F/+N Variante, in der trotz geringer Chla-Werte die TP-SR-Werte deutlich 
höher als in anderen Varianten waren. Außerdem zeigte s e einen systematischen Unterschied 
der spezifische P-Gehalt (TPSedMat), der in der -F/+N Variante signifikant höher als in allen 
anderen Varianten war. Er wies darauf hin, dass in der Zooplankton-dominierten Gemein-
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schaft das sedimentierte Material P-reicher war. Dagegen sprachen jedoch die TPSedMat-Werte 
aus der -F/-N Variante, die von den Werten aus den beiden +F Varianten nicht signifikant 
abwichen. Weiterhin zeigte die Analyse der P-Bindungsformen im sedimentierten Material, 
dass ein hoher Anteil des sedimentierten Phosphors nicht biogenen Ursprungs war, sondern 
labil adsorbiert und chemisch an Metalle (Fe, Mn) gebunden wurde. Der vertikale P-
Transport wurde also stark durch weitere Faktoren bstimmt, die nicht durch die Nahrungs-
netzstruktur erklärt werden können.  
Die Rolle des Crustaceenplanktons beim P-Austrag aus dem Epilimnion ist immer noch um-
stritten. Da Daphnien einen hohen Phosphorbedarf haben, ist dieses Element zunächst in ih-
ren Körpern gespeichert und befindet sich nach ihrem Absterben im sedimentierten Material. 
Dass ein signifikanter Anteil des Phosphors mit dens dimentierenden Exuvien und toten 
Individuen von Daphnien aus dem Epilimnion ausgetragen wird, wurde auch in einem 
Enclosureexperiment in der Saidenbachtalsperre nachgewiesen (AWASSI et al. 2007). Dafür 
sprechen die Anstiege der P-Sedimentation, die unmittelbar nach dem Zusammenbruch der 
Daphnien-Maxima in den Enclosures kurzzeitig auftraten (vgl. Abb. 3-5 und Abb. 3-24). 
Ähnliche Phänomene wurden während und kurz nach den Klarwasserstadien in vielen Daph-
nia-reichen Seen beobachtet, aber es wurden keine einfachen Korrelationen zwischen der P-
Sedimentation und der Daphnia- oder Zooplanktonbiomasse festgestellt (KOOP et al. 1997, 
STEINER 2002). Generell traten diese Effekte viel deutlicher in kleinskaligen Experimenten 
mit vereinfachten Nahrungsnetzen auf (ÜHLINGER & BLOESCH 1987, BLOESCH & BÜRGI 
1989, URABE 1995, AWASSI et al. 2007) und wurden oft mit dem Anstieg des Untersu-
chungsmaßstabes komplexer und durch einzelne Faktoren nicht mehr erklärbar (ELSER et al. 
1995, 1998, 2000, NEUBAUER 1997, SARNELLE 1999, STEINER 2002, DARCHAMBEAU et al. 
2005). In einigen Seen wurden diese Effekte erst nach einer Langzeitanalyse erkannt (ELS R 
et al. 1995, 2000). 
Das würde bedeuten, dass die P-Mengen diesen Ursprungs nur kurzzeitig innerhalb einer 
Saison zu signifikanten Veränderungen in der P-Sedim ntation beitrugen und an anderen 
Terminen wahrscheinlich zu gering waren, um bedeutsame Veränderungen in der P-
Sedimentation zu verursachen. Dies gilt insbesondere für Hartwasserseen wie den Dagowsee, 
in dem die P-Sedimentation nicht nur mit dem biogenen Material erfolgt, sondern auch ande-
re P-Verbindungen eine Rolle spielen. Die Analyse der P-Bindungsformen des sedimentie-
renden Materials aus den Enclosureexperimenten in 2007 zeigte, dass der Gehalt des anorga-
nischen, labil adsorbierten (NH4Cl-SRP Fraktion) und an Metalle gebundenen (BD-TP Frak-
tion) Phosphor von großer Bedeutung war und einen signifikanten Anteil des gesamten Phos-
phorpools bildete.  
Phosphor ist im sedimentierenden Material nicht nur biogenen Ursprungs, was auch durch 
andere Untersuchungen bestätigt wurde (HUPFER et al. 1995, PETTERSSON 1998, 2001). Bis 
jetzt wurden jedoch die P-Bindungsformen bei den Untersuchungen zur P-Sedimentation in 
Systemen mit manipuliertem Nahrungsnetz vernachlässigt. Dabei betrug der Anteil des im 
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Wasser enthaltenen organischen Phosphors etwa 50% (PETTERSSON 1998). Weiterhin nahm 
er auf dem Weg zu den Sedimenten ab, während der Ant il des labil adsorbierten und der an 
Metalle gebundene Phosphor zunam. Auch GOEDKOOP & PETTERSSON (2000) fanden ähnli-
che Phänomene, die im Laufe der Sommerstagnation im Sediment des Sees Erken auftraten. 
Die kontinuierliche Zunahme der Gehalte des Fe- und Al-Phosphors sowie ihre positive Kor-
relation zu der labil adsorbierten P-Bindungsform wurde durch den bakteriellen Abbau der 
sedimentierten Substanz erklärt. Zusätzlich wurden i  Aufnahme des gelösten Phosphors 
durch das Seston und sedimentiertes Material mehrmals n chgewiesen (GÄCHTER & 
BLOESCH 1985, GARCÍA-RUIZ et al. 1999, 2001, DE VICENTE et al. 2008). Besonders intensiv 
wurde die P-Anreicherung der sedimentierenden Partikel mit zunehmendem Sedimentati-
onsweg beobachtet. Eine Erklärung dafür ist die Aufnahme des Phosphors aus dem umge-
benden Wasser durch die Mikroorganismen, die organische Verbindungen des sedimentie-
renden Materials abgebaut haben (GARCÍA-RUIZ et al. 1999). Da die Anteile des organisch 
gebundenen Phosphors im sedimentierten Material der Enclosures im Dagowsee deutlich 
unter 50% lagen, waren die hohen Anteile des labil dsorbierten und Fe-gebundenen Phos-
phors vermutlich mit dem bakteriellen Abbau verbunde , der während der Sedimentation 
stattfand.  
Die Konzentrationen dieser beiden Anteile waren allerdings deutlich höher in den +N Varian-
ten im Vergleich zu den -N Varianten als vom Abbau der organischen Fraktion zu erwarten 
war (Abb. 3-28). Da sie durch ihren größten Anteil den stärksten Einfluss auf den TPSedMat 
und dieser mit der SRPEpi- und TPEpi-Konzentrationen positiv korrelierte (Tab. 3-14), stamm-
te vermutlich ein Anteil dieser Formen aus der P-Adsorption direkt aus dem Wasser durch 
die sedimentierenden Partikel.   
Zusammenfassend lässt sich feststellen, dass die TP-SR nur bedingt durch die Chla-
Konzentration positiv gesteuert war. In den -F Varianten trug auch Crustaceenplankton zu 
einer erhöhten P-Sedimentation bei. Auf dem Weg zu den Sedimenten fand ein bakterieller 
Abbau des sedimentierenden Materials statt, infolgedessen die beiden Phosphorbindungsfor-
men: NH4Cl-SRP und BD-TP dominierten. Die Anteile des leicht adsorbierten Phosphors 
(NH4Cl-SRP) waren in den nährstoffreichen Enclosures deutlich höher. Dies war vermutlich 
sowohl durch ein höheres SRP-Angebot im Wasser als auch höhere mikrobielle Aktivität, die 
zur Transformation des organisch gebundenen Phosphors in die leicht verfügbare P-
Bindungsform führte, bedingt. Die mikrobiellen Umsatzprozesse spielten also schon im Hy-
polimnion eine wichtige Rolle für die TP-SR und die qualitative Zusammensetzung des se-
dimentierten Phosphors. Entscheidend waren die Nährstoffkonzentrationen im Wasser und 
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4.3.2 Phosphorgehalte und -Bindungsformen im Sediment  
In den Enclosureexperimenten war der TP-Gehalt in der oberen 1cm-Schicht des Sediments 
(TPSed) der -F/+N Variante signifikant höher als in den anderen Varianten (Abb. 3-38). Die 
TPSed der Varianten zeigten jedoch ein ähnliches Muster wi  die mittleren TP-Gehalte im se-
dimentierten Material (TPSedMat): 1) TPSed und TPSedMat waren innerhalb eines Beobachtungs-
jahres immer in der -F/+N Variante am höchsten, 2) die niedrigsten TPSed und TPSedMat wur-
den in der +F/-N Variante in den Jahren 2005 und 2006 sowie in der -F/-N Variante im Jahr 
2007 festgestellt. Dafür korrelierten diese beiden Größen positiv miteinander (Abb. 3-40). 
Eine Ursache für unterschiedliche TPSedMat-Werte zwischen den Beobachtungsjahren sowie 
zwischen den +N und -N Varianten waren unterschiedlich hohe SRP- und TP-
Konzentrationen im Epilimnion (entsprechend SRPEpi und TPepi). In den -N Varianten blieben 
die TPepi-Werte zwischen den Beobachtungsjahren verhältnismäßig gleich und die mittleren 
TPSedMat- sowie die TPSed-Werte unterschieden sich kaum zwischen den Beobachtungsjahren. 
Durch Zugabe von Nährstoffen waren die TPepi-Werte der +N Varianten viel variabler. Im 
Jahr 2005 lagen sie deutlich höher als 2007. Dementsprechend waren auch die TPSedMat- sowie 
die TPSed-Werte in diesen Varianten in 2005 am höchsten und in 2007 am niedrigsten. Die 
mittleren TPEpi korrelierten positiv mit den TPSedMat-Werten und TPSed-Werten (Tab. 3-14). 
Das bedeutet, dass primär der TP-Gehalt im sedimenterten Material sowie im Sediment der 
Varianten mit der TP-Konzentration im Epilimnion variierte. 
Die TPSed-Werte waren stark positiv mit zwei P-Bindungsformen der Sedimente korreliert: 
den redoxsensitiven (BD-TP) und den calcitgebunden (HCl-TP) (Tab. 3-14). Da die Anteile 
des HCl-TP in den Sedimenten aller Varianten verhältnismäßig gering waren, folgten die Un-
terschiede in den TPSed-Werten zwischen den Varianten hauptsächlich den Veränderungen der 
BD-TP-Fraktion. Dagegen wurden weder zwischen den organischen (NaOH-NRP) noch den 
labilen (NH4Cl-TP) P-Bindungsformen und dem TPSed eine Korrelationen gefunden.  
Die Veränderungen der prozentualen Anteile von P-Bindungsformen zwischen dem sedimen-
tierenden Material und dem Sediment deuten darauf hin, dass die NH4Cl-TP und die BD-TP 
wiederum in die mikrobielle Biomasse transformiert wurden, was sich in der Zunahme in der 
NaOH-NRP Fraktion widerspiegelte (Abb. 3-42). Besonders deutlich waren die Veränderun-
gen in den +N Varianten. Weiterhin stiegen auch die Anteile der an Metallhydroxide (NaOH-
SRP) und an Calcit (HCl-TP) gebundenen P-Bindungsformen in allen Varianten an. 
In einigen geschichteten Seen wurde eine Anreicherung des sedimentierenden Materials durch 
die BD-P Fraktion schon während der Sedimentation im Hypolimnion beobachtet (HUPFER et 
al. 1995, GARCÍA-RUIZ et al. 2001, PETTERSSON 2001). Die Veränderungen in dieser Fraktion 
hingen z. B. im Sempacher See mit dem Gehalt des gelö ten Eisens (BD-Fe) sowie mit den 
Eisen oxidierenden Bakterien (Metallogenium sp.) zusammen (HUPFER et al. 1995). Sie form-
ten an ihrer Oberfläche Eisenhydroxide, die Phosphor adsorbieren, ohne es in die Biomasse 
einzubinden (GÄCHTER & MARES 1985, HUPFER et al. 1995). Die Ergebnisse der P-
Fraktionierung der Sedimente aus den Enclosureexperimenten zeigten auch, dass die BD-P-
4  Diskussion 
81 
Bindungsformen in den Jahren 2005 und 2006 in den +N Varianten deutlich höher waren. Die 
Unterschiede in den epilimnischen TP-Konzentrationen zwischen den +N und -N Varianten 
lagen in diesen Jahren bei ca. 300-600 mgP m-3. I  Jahr 2007, in dem die Unterschiede in den 
TP-Konzentrationen zwischen diesen Varianten bei etwa 150 mgP m-3 lagen, war die P-BD-
Bindungsform zwar höher im sedimentierten Material, aber nicht mehr im Sediment. Die P-
Verfügbarkeit im Epilimnion spielte also für die P-Adsorption an die Metallhydroxide und 
schließlich für den vertikalen P-Transport zu den Sdimenten eine wichtige Rolle. Dabei tru-
gen nur große Veränderungen der TP-Konzentrationen im Epilimnion zu sichtbaren Auswir-
kungen auf die P-BD-Bindungsform bei. Die Effekte des manipulierten Nahrungsnetzes spiel-
ten dabei keine signifikante Rolle. Dieses Ergebnis stimmt mit den Befunden von HOUSER et 
al. (2000) überein. Sie stellen fest, dass der vertikale P-Transport signifikant mit der P-
Anreicherung im Epilimnion und nicht mit dem manipul erten Nahrungsnetz zusammenhing. 
BLOESCH & BÜRGI (1989) haben dagegen herausgefunden, dass der P-Velust aus dem Epi-
limnion hauptsächlich mit der Phytoplanktonbiomasse sowie mit der Biomasse des herbivoren 
Zooplanktons zusammenhing, generell aber bei Daphnia-Dominanz höher war. Das würde 
bedeuten, dass in den -F Varianten höhere Anteile des organisch gebundenen Phosphors 
(NaOH-NRP Fraktion) im Vergleich zu den +F Varianten zu erwarten gewesen wären. Jedoch 
wurden weder im sedimentierten Material noch in denS dimenten signifikante Unterschiede 
in dieser P-Bindungsform festgestellt, welche die Wirkung der Nahrungsnetzstruktur bestäti-
gen konnten. Dies lag vermutlich daran, dass zum einen bei der P-Bindung und P-
Sedimentation andere Prozesse, wie P-Bindung an Eisen- und Calciumverbindungen, stark 
beteiligt waren. Zum anderen unterlagen diese Verbindungen schon während der Sedimenta-
tion starken Transformationen. Darauf deuten die Unterschiede in prozentualen Anteilen der 
P-Bindungsformen zwischen dem sedimentierten Material und der Sedimente aus dem Jahr 
2007 hin (Abb. 3-42). In den Sedimenten nahmen die Ant ile der NH4Cl-SRP und der BD-TP 
Fraktion in allen Varianten stark ab, während die NaOH-NRP Fraktion stark zunahm. Die 
NH4Cl-SRP Fraktion ist für Mikroorganismen leicht verfügbar und konnte dadurch schnell in 
ihre Biomasse eingebaut werden. Die Abnahme der BD-TP Fraktion wurde vermutlich durch 
das niedrige Redoxpotenzial bedingt. Zum Teil wurde sie auch durch Mikroorganismen in die 
organische Fraktion umgesetzt. Hohe Anteile der BD-TP Bindungsformen sind vor allem in 
Sedimenten mit hohen pH- und Redox-Werten zu finden (BOSTRÖM 1984, BOSTRÖM et al 
1985). Oft geschieht es inoligotrophen Gewässern, in denen der Zufluss der autochthonen 
organischen Fraktionen und ihre Mineralisierung gering sind (GONSIORCZYK et al. 1998). Die 
relativen Verluste in der BD-TP-Fraktion sind also größtenteils von der Intensität der biologi-
schen Stoffumsatzprozesse und des Redoxpotenzials abhängig. Die höchsten Verluste der 
NH4Cl-SRP und der BD-TP Fraktionen treten außerdem oft in Seen während der thermischen 
Schichtung auf und tragen zu P-Rücklösung aus den Sedimenten bei (BOSTRÖM 1984). PET-
TERSSON (2001) beschrieb ähnliche Unterschiede bei den labilen P-Bindungsformen zwischen 
dem sedimentierten Material und der Sedimentoberfläche im See Erken, was mit der P-
Aufnahme durch die Mikroorganismen in Verbindung stand. Die Abnahmen der NH4Cl-TP 
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Fraktion und die gleichzeitig auftretenden Zunahmen d r NaOH-NRP Fraktion wurden nach 
der Zugabe von frischer organischer Substanz zu Sedimenten beobachtet (TÖRNBLOM & RY-
DIN 1995). Die Ursache war auch eine gekoppelte Freisetzung des Phosphors durch Minerali-
sation der organischen Substanz und seine Aufnahme zu  Aufbau der Bakterienbiomasse im 
Sediment. Da in den +N Varianten mehr von schnell vrfügbarem Phosphor zur Verfügung 
stand, wurde auch relativ mehr in die bakterielle Biomasse an der Sedimentoberfläche umge-
wandelt.  
Zusammenfassend lässt sich feststellen, dass die TP-Gehalte in den Sedimenten der getesteten 
Varianten eng mit den TP-Konzentrationen im Epilimnion sowie mit den TP-Gehalten im 
sedimentierenden Material korrelierten. Phosphor wude überwiegend an Eisen- und Man-
ganverbindungen (BD-TP Fraktion) und an andere Partikeln des sedimentierenden Materials 
adsorbiert (NH4Cl-SRP Fraktion) und zu den Sedimenten transportiert. Die Bedeutung dieser 
Transportprozesse nahm vor allem mit der steigenden TP-Konzentration im Epilimnion zu. 
An der Sedimentoberfläche fand eine intensive Umsetzung dieser beiden Formen überwie-
gend in die organische Biomasse der Mikroorganismen statt. Die prozentualen Veränderungen 
der P-Bindungsformen waren in den nährstoffreichen Varianten am stärksten. Die Nährstoff-
konzentration im Epilimnion war also ein bedeutsames Kriterium für die Intensität der P-




4.4 Untersuchung komplexer Prozesse in den Enclosures 
 
Enclosures sind etablierte wissenschaftliche Geräte zur Untersuchung von Prozessen und 
Steuermechanismen in Seen (GOLDMAN  1962, JONES & SIMON 1980, STEPHENSON et al. 
1984, MAZUMDER et al. 1990a, b, LAROCQUE et al. 1996, RAMCHARAN  et al. 1996, SARNELLE 
1997, VANNI  & LAYNE 1997, VANNI  et al. 1997). Ein großer Vorteil der Enclosures gegen-
über den Seen besteht darin, dass die seeninternen Prozesse in einem definierten Wasservo-
lumen verfolgt werden können, ohne das gesamte Ökosystem zu beeinflussen. Dabei sind der 
Realitätsgrad und zugleich die Steuerung von definierten Faktoren relativ hoch. Kleine Enclo-
sures (einige m3), in denen nur ein definierter Teilbereich des Seeökosystems vorhanden ist, 
gewährleisten eine bessere Regulierbarkeit der Experimente und einen Ansatz sowohl unter 
Labor- als auch unter Freilandbedingungen (ATTAYDE & HANSSON 2001). Im Vordergrund 
steht dabei die Untersuchung von bestimmten Steuermechanismen zwischen den herausge-
stellten biotischen und/oder abiotischen Bestandteilen des Ökosystems. Der Ansatz von gro-
ßen Enclosures, die das Pelagial und Profundal mit ihren natürlich eingestellten Biozönosen 
umfassen, wird oft für komplexe Fragestellungen genutzt (JONES & SIMON 1980, MAZUMDER 
et al. 1990a, b, LAROCQUE et al. 1996, RAMCHARAN  et al. 1996, VANNI  & LAYNE 1997, VAN-
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NI et al. 1997, SCHINDLER 1998). Mit der Zunahme von Enclosuregröße kann die Naturnähe 
zu einem See erhöht werden (SARNELLE 1997), aber es steigt auch die Anzahl von Zufallsfk-
toren, die nicht steuerbar sind (LAMPERT & SOMMER 1993, SCHINDLER 1998). Dies erschwert 
die statistische Absicherung vorhandener Effekte und senkt damit die Aussagekraft der Er-
gebnisse. Studien in kleinen Enclosures, in denen sp zielle modifizierende Randbedingungen 
besser reguliert oder ausgeschlossen werden können, besitzen deshalb eine höhere Allge-
meingültigkeit und zudem ist eine bessere Standardisie barkeit der Ergebnisse gewährleistet. 
Der Nachteil besteht darin, dass komplexe seeinterne P ozesse, in die mehrere trophische und 
räumliche Ebenen involviert sind, lassen sich nicht oder schwer in kleindimensionierten Be-
cken untersuchen lassen. Naturnahe Untersuchungen mit Fischpopulationen sind nur in gro-
ßen Enclosures durchzuführen. Jedoch sogar in großen Enclosures sind die Bedingungen nicht 
identisch denen im See (LUND 1972, BLOESCH et al. 1988). Durch die Isolierung eines be-
stimmten Wasservolumens sind die Hydrodynamik und der Stoff- sowie Organisme-
naustausch in den Enclosures betroffen und es treten Randeffekte auf.  
Während der Enclosureexperimente im Dagowsee in den Jahren 2006 und 2007 wurden un-
erwartet geringe Chla-Konzentrationen in den nährstoff eichen Varianten beobachtet. Trotz 
hoher Verfügbarkeit von Nährstoffen war die Entwicklung des Phytoplanktons geringer als 
erwartet für die hypertrophen Bedingungen. Da die Nährstoffe die Primärproduktion nicht 
limitierten, waren vermutlich geringere turbulente B dingungen in den Enclosures als im See 
dafür verantwortlich. Dafür sprechen auch die Ergebnisse aus dem Jahr 2005, in dem die Enc-
losures unmittelbar vor dem Experimentbeginn belüftt wurden. In diesem Jahr waren die 
Chla-Werte in den nährstoffreichen Varianten deutlich höher als in den folgenden Jahren, 
ohne Belüftung. Da das Experiment im Jahr 2005 deutlich kürzer als in den folgenden Jahren 
war, spielte dabei auch der Zeitfaktor eine Rolle. Die veränderten hydrodynamischen Bedin-
gungen hatten wiederum eine erhebliche Bedeutung für die Sedimentations- und Stoffumsatz-
prozesse in tieferen Schichten des Wassers vor allem im Hinblick auf die untersuchten Effekte 
der Nährstoffe und des Nahrungsnetzes. Aus anderen Studien geht hervor, dass die Biomasse-
entwicklung (LUND 1972, TAKAHASHI  et al. 1975) und/oder die Primärproduktion (BENDER & 
JORDAN 1970) des Phytoplanktons geringer in den Enclosures als im See waren. Dabei wur-
den mehrere Faktoren genannt, die dazu beitrugen: BENDER & JORDAN (1970) vermuteten, 
dass die veränderten Turbulenzen und/oder Wachstum von Periphyton an dden Innenwänden 
der Enclosures dafür verantwortlich sind. Laut VERDUIN (1969) und BLOESCH et al. (1988) 
kann die Reduktion von turbulenten Bedingungen in Enclosures bis zu 10% im Vergleich zum 
See betragen, was für diffuse Stoffflüsse sowie die Zusammensetzung der planktischen Orga-
nismen von großer Bedeutung ist. Mit dem Beispiel der Primärproduktioneffizienz demons-
trierte VERDUIN (1969), dass kleine Enclosures keine natürlichen Bdingungen der Seen wi-
derspiegeln, sondern mit den Messungen aus den Flaschen (Microcosmen) vergleichbar sind. 
Als Hauptursachen wurde eine deutliche Reduzierung von Eddy-Diffusion in den Enclosures 
im Vergleich zum See genannt. Dagegen sprechen Ergebnisse eines experimentellen Verglei-
ches der saisonalen Entwicklung von planktischen Organismen in Enclosures (Durchmesser 
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2,5 m; Tiefe 15 m) und im Umgebungswasser, die von TAKAHASHI  et al. (1975) durchgeführt 
wurden. In diesem Experiment erfolgte zwar in den Enclosures eine Verschiebung der Plank-
tongrößen in Richtung kleinerer Taxa, fand diese Veränderung jedoch auch im Umgebungs-
wasser statt und hing mit der saisonalen Dynamik der Organismen zusammen. Problematisch 
war jedoch immer der größere Unterschied in der Biomasse des Planktons zwischen den bei-
den Systemen, der mit dem zeitlichen Ablauf des Experimentes stattfand. In diesem Fall war 
die qualitative Entwicklung der planktischen Organismengemeinschaft im Enclosure und See 
vergleichbar trotz des kleinen Durchmessers des Enclosures, aber der Zeitfaktor in der quanti-
tativen Divergenz der planktischen Biomasse eine Rolle spielte. LUND (1972) beobachtete 
dagegen schon am Anfang des Experimentes bedeutsame quantitative Unterschiede im Phy-
toplankton zwischen Enclosure und See, die wahrscheinlich durch die Veränderung von 
Nährstoffflüssen und ihrer beschränkten Verfügbarkeit im Enclosure durch Isolierung des 
Wasservolumens verursacht waren.  
Die aufgeführten Beispiele zeigen, dass die Reaktion der pelagischen Planktongemeinschaft 
auf eine Isolierung durch eine Mehrzahl von Faktoren modifiziert werden kann, die sich wäh-
rend der Experimente schwer oder nicht kontrollieren lassen. Da während der Experimente im 
Dagowsee die hydrodynamischen Bedingungen in allen Enclosures modifiziert wurden, las-
sen sich die untersuchten Effekte der Nährstoffe und der Nahrungsnetzstruktur direkt unter-
einander vergleichen, aber die absoluten Werte der Experimente im Dagowsee lassen sich 
nicht auf das gesamte Ökosystem See extrapolieren. 
Eine Alternative zu den Enclosureexperimenten bieten Untersuchungen in kleinen Gewässern 
an, die eine Minimierung oben genannter Nebeneffekte gewährleisten. Die experimentelle 
Untersuchung komplexer Wechselwirkungen sowie deren St uermechanismen wurde bereits 
in mehreren Seen (CARPENTER et al. 1987, MAZUMDER et al. 1990a, b, BENNDORF 1995, 
RAMCHARAN  et al. 1995, SCHINDLER 1998) oder in einem geteilten Gewässer (KASPRZAK 
1993) parallel untersucht oder die Effekte wurden in einem Kleingewässer vor und nach der 
Behandlung studiert (BENNDORF et al. 1984, KÖHLER et al. 1989, KOOP et al. 1997). In Klein-
gewässern lassen sich die Randeffekte der Enclosureexperimente, wie die Veränderung von 
Turbulenzen oder die Heterogenität der Primärproduktion durch Periphytonentwicklung an 
den Enclosurewänden, eliminieren. Aufgrunddessen sind diese experimentellen Systeme bes-
ser für die Untersuchung von komplexen Prozessen mit trophischen Nahrungsnetzen und 
Stoffflüssen als die Enclosures geeignet. Besonders vorteilhaft ist dies bei Langzeitexperi-
menten, wenn langfristige Effekte in Seen verfolgt werden. Da diese Systeme natürliche Be-
dingungen repräsentieren, sind auch die Effekte von höherer allgemeiner Aussagekraft als aus 
den Enclosures auch wenn andere nicht kontrollierbar  F ktoren auftreten. Problematisch ist 
in diesem Fall die Reproduzierbarkeit der Ergebnisse, da die untersuchten Gewässer nicht 
identisch und von hoher Komplexität sind.  
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5 Zusammenfassung und Schlussfolgerungen 
 
Externe Einträge von Nährstoffen, vor allem von Phosphor, fördern die Phytoplanktonent-
wicklung und sind damit die primäre Ursache für die Verschlechterung der Gewässergüte in 
Seen. Die pelagische Nahrungsnetzstruktur kann dabei sowohl positiv als auch negativ auf die 
Gewässergüte einwirken. Deshalb lässt sich der Gewässerzustand durch eine gezielte Steue-
rung der Räuber-Beute-Verhältnisse verändern. 
In der vorliegenden Arbeit wurden die Auswirkungen von Nährstoffen, vor allem von Phos-
phor, sowie der Einfluss einer manipulierten Nahrungsnetzstruktur auf die pelagische Phyto- 
und Zooplanktongemeinschaft in der trophogenen Zone ei s thermisch geschichteten Sees 
untersucht. Weiterhin wurden qualitative und quantit tive Effekte dieser beiden Faktoren 
(Nährstoffe, Nahrungsnetzstruktur) auf die Sedimentation und den mikrobiellen Umsatz von 
Nährstoffen verfolgt. Dabei wurden die Einflussgrößen und die Zusammenhänge zwischen 
den beobachteten Kriterien erfasst. Schließlich wurde die Bedeutung  der Nahrungsnetzkas-
kade “planktivore Fische – herbivores Crustaceenplankton – Phytoplankton“ für die Festle-
gung bzw. -Rücklösung des Phosphors im bzw. aus dem Sediment geprüft.  
Diese Untersuchung erfolgte durch Großenclosureexperimente im meso-eutrophen Dagowsee 
während drei thermischer Schichtungsperioden (2005, 2 06, 2007). Es wurden immer vier 
Varianten innerhalb jeder Schichtungsperiode getestt: 
(A)  ohne planktivore Fische und ohne Zugabe von Nährstoffen (-F/-N) 
(B)  ohne planktivore Fische und mit Zugabe von Nährstoffen (-F/+N)  
(C)  mit planktivoren Fischen und ohne Zugabe von Nährstoffen (+F/-N) 
(D)  mit planktivoren Fischen und mit Zugabe von Nährstoffen (+F/+N). 
Die Experimente in großen Enclosures ermöglichten eine umfangreiche Untersuchung von 
Prozessen und Steuermechanismen gleichzeitig in vier verschiedenen Systemen. Daraus wur-
den direkte und indirekte Effekte der Nährstoffe sowie der Nahrungsnetzmanipulation abge-
leitet, die auch in einem Seeökosystem von Bedeutung sein können. Das Einschließen des 
Wasservolumens in einem Enclosure ermöglichte zwar eine weitgehende Kontrolle der Struk-
turen und Prozesse, aber veränderte die sonst in einem See vorkommen hydrodynamischen 
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Die Untersuchungen führten zu folgenden Ergebnissen und Schlussfolgerungen: 
 
1) Crustaceenplankton: Signifikante Effekte von planktivoren Fischen (-F vs. +F Vari-
anten) wurden in saisonalen Veränderungen der Artzusammensetzung und -biomasse 
des Crustaceenplanktons festgestellt. Im Durchschnitt waren die Zooplanktonbiomas-
sen 1,5- (2005), 1,7- (2006) und 1,7-2,5- (2007) fach höher in den -F als in den +F Va-
rianten. Dabei waren die Biomassen von Daphnien und Calanoiden in den-F Varianten 
in allen Beobachtungsjahren signifikant höher als in den +F Varianten. In den Jahren 
2006 und 2007 erreichten die kleinen Cladoceren (Gattungen: Bosmina, Diaphanoso-
ma, Ceriodaphnia) in den -F Varianten signifikant höhere Biomassen als in den +F 
Varianten. Bei den cyclopoiden Copepoden waren die Verhältnisse umgekehrt. Signi-
fikante Effekte der Nährstoffe (-N vs. +N Varianten) auf die saisonalen Veränderun-
gen der Artenzusammensetzung und –biomasse des Crustaceenplanktons wurden nicht 
festgestellt. 
 
2) Chlorophyll a und Phytoplankton: Die Konzentrationen des gesamten Chlorophyll a 
(Chla) waren in den +F Varianten generell höher als in den -F Varianten. Die größten 
Unterschiede wurden 2005 festgestellt, als die Chla-Werte im Durchschnitt um 2,5 bis 
5,9-fach höher in den +F als in den -F Varianten waren. Im Jahr 2006 lagen diese 
Werte nur bei 1,1 bis 2,1. Positive Effekte der Nährstoffe wurden lediglich 2005 zwi-
schen den +N Varianten und -N Varianten sowie 2006 zwischen der +F/+N Variante 
und der +F/-N Variante beobachtet.  
Die Fraktion des Chla <30 µm erreichte durchschnittlich 74% bis 95% des gesamten 
Chla. Es wurden also keine bedeutsamen Veränderungen der Größenhäufigkeitsvertei-
lung des Phytoplanktons gefunden. So wurden in der Chla-Fraktion <30 µm die glei-
chen Unterschiede zwischen den Varianten festgestellt wie bei der gesamten Chla-
Konzentrationen.  
Die taxonomische Analyse der Phytoplanktonzusammensetzung im Jahr 2006 zeigte 
signifikante Unterschiede zwischen den +F und -F Varianten gleicher Nährstoffkon-
zentrationen. Die prozentualen Anteile der Chrysophyceen waren in den +F/+N Vari-
anten signifikant höher als in den -F/+N Varianten. Bei den Dinophyceen und Chlo-
rophyceen wurden umgekehrte Verhältnisse festgestellt. Die prozentualen Anteile der 
Bacillariophyceen und Dinophyceen waren in der +F/-N Variante signifikant höher als 
in der der -F/-N Variante. 
 
3) Im saisonalen Verlauf wurde in allen Varianten ein negativer Einfluss der mittleren 
Crustaceenplanktonbiomasse auf die mittlere gesamte Chla-Konzentration sowie die 
Fraktion <30µm festgestellt. Dabei leisteten die Daphnien und Calanoiden einen signi-
fikanten Beitrag bei der Verminderung der Chla-Konze trationen.  
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4) Die Sichttiefen nahmen mit steigenden Chla-Konzentrationen und sinkenden Daph-
nia-Biomassen ab. Bei vergleichbarer Nährstoffkonzentration hatten die -F Varianten 
im Durchschnitt höhere Sichttiefen als die +F Varianten. Dabei lagen die Unterschiede 
von 1,4 bis 2,1 m und von 0,4 bis 4,5 m entsprechend in den nährstoffreichen und 
nährstoffarmen Varianten. 
 
5) Die mittleren Sedimentationsraten des gesamten partikulären Materials, des organi-
schen Kohlenstoffs sowie des Phosphors wiesen generell g inge oder keine systema-
tischen Unterschiede zwischen den Varianten auf. Allerdings wurden die mittleren sai-
sonalen Sedimentationsraten des Materials direkt von den mittleren Chla-
Konzentrationen sowie von den mittleren Daphnia-Biomassen beeinflusst.  
Die Sedimentationsraten des organischen Kohlenstoffs und Phosphors korrelier-
ten in allen Varianten und Beobachtungsjahren sehr tark miteinander. Die mittleren 
Werte beider Größen waren in den Jahren 2006 und 2007 in der -F/+N Variante am 
höchsten, unterschieden sich jedoch nicht signifikant von denen in anderen Varianten. 
Deutliche Unterschiede in beiden Größen zwischen den Varianten wurden nur 2005 
festgestellt. Aber auch hier wurden im saisonalen Vrlauf keine signifikanten Unter-
schiede gefunden. Die mittleren saisonalen Sedimentatio sraten des organischen Koh-
lenstoffs wurden vor allem durch die mittleren Chla-Konzentrationen positiv sowie die 
Biomasse des Crustaceenplanktons negativ beeinflusst. Die durchschnittlichen spezifi-
schen Gehalte des organischen Kohlenstoffs im sedimentierten Material 
(POCSedMat) waren um 7 bis 57% höher in den +N Varianten als in den -N Varianten 
unabhängig von der Nahrungsnetzmanipulation. 
Die mittleren Phosphorsedimentationsraten bildeten einen positiven jedoch nicht 
signifikanten Zusammenhang mit den mittleren Chla-Konzentrationen.  
Die spezifischen P-Gehalte im sedimentierten Material (TPSedMat) der beiden +N 
Varianten waren durchschnittlich um 5 bis 68% höher als in den beiden -N Varianten. 
Die Analyse der P-Bindungsformen im Jahr 2007 zeigte, dass in den beiden +N Vari-
anten deutlich mehr (7-8%) labil gebundener und löslicher Phosphor (NH4Cl-SRP) als 
in den den beiden -N Varianten vorhanden war. Dafür hatten die -N Varianten um 6,5 
bis 8,5% höheren organisch gebundenen Phosphor (NaOH-NRP) als die +N Varianten 
bei gleicher Nahrungsnetzstruktur. 
 
6) Die mittleren Methananreicherungsraten im Hypolimnion zeigten keine systemati-
schen Unterschiede, weder zwischen den Varianten noch zwischen den Beobachtungs-
jahren. Allerdings war die Entwicklung dieser Größe durch künstliche Belüftung im 
Jahr 2005 sowie durch Perioden mit natürlich auftretenden Sauerstoffanreicherungen 
des Hypolimnions aller Varianten im Jahr 2007 beeinflusst. Nur 2006 war die Me-
thananreicherung im Hypolimnion von der Sauerstoffeinreicherung weitgehend unbe-
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einflusst. In diesem Beobachtungsjahr korrelierten die Methan-Werte in allen Varian-
ten stark positiv mit den kumulativen Sedimentationen des organischen Kohlenstoffs. 
Dabei war die Methananreicherung pro sedimentierte Kohlenstoffeinheit in der -F/-N 
Variante signifikant höher als in der -F/+N und +F/-N Variante.  
 
7) Das aerobe Abbaupotenzial des sedimentierten Materials (BSB10) korrelierte posi-
tiv mit dem spezifischen Gehalt an organischem Kohlenstoff. Zwischen den Varianten 
wurden keine signifikanten Unterschiede festgestellt. Bei jeweils vergleichbaren Nähr-
stoffkonzentrationen hatten jedoch die -F Varianten 2006 im Durchschnitt um 31-43% 
höhere BSB10-Werte als die +F Varianten. Weiterhin korrelierte das P-
Freisetzungspotenzial des sedimentierten Materials in allen Varianten signifikant mit 
dem aeroben Abbaupotenzial. In den beiden +N Varianten stieg das P-
Freisetzungspotenzial exponentiell mit dem aeroben Abbaupotenzial an. In der -F/-N 
Variante wurde eine positive lineare Korrelation und i  der +F/-N Variante eine nega-
tive Korrelation festgestellt.  
 
8) Das anaerobe Abbaupotenzial des sedimentierten Materials, gemessen als Me-
thanbildungspotenzial (MBP), stieg mit dem spezifischen Gehalt des organischen 
Kohlenstoffs exponentiell an. Durchschnittlich wurden höhere Methanbildungsraten je 
Einheit organischen Kohlenstoffs in den -F Varianten gegenüber den +F Varianten 
gemessen. In 2006 traten besonders hohe MBP-Werte im Juni und Juli auf, als die 
Zooplanktonbiomasse in den -F Varianten hoch war. 
 
9) Die hypolimnischen SRP-Konzentrationen waren in allen Beobachtungsjahren in 
den beiden +N Varianten signifikant höher als in de-N Varianten. Weiterhin wurden 
starke Effekte der manipulierten Nahrungsnetzstruktur auf die SRP-Konzentrationen 
beobachtet, die jedoch je nach Nährstoffbelastung unterschiedlich waren. In den nähr-
stoffarmen Varianten waren sie in den Jahren 2005 und 2006 in der -F Variante signi-
fikant höher als in der +F Variante. In den nährstoffreichen Varianten waren die SRP-
Konzentrationen dagegen in allen Beobachtungsjahren signifikant niedriger in der -F 
Variante als in der +F Variante. 
 
10) In sämtlichen Beobachtungsjahren wurden in den S dimenten der -F/+N Variante 
signifikant höhere TP-Gehalte festgestellt als in allen anderen Varianten. Den bedeut-
samsten Einfluss auf die TP-Gehalte in Sedimenten der Varianten hatten die redoxsen-
sitiven P-Bindungsformen (BD-TP Fraktion). In den +N Varianten waren der Anteil 
der redoxsensitiven P-Fraktion (BD-TP) in den Jahren 2005 und 2006 sowie der An-
teil der organischen P-Fraktion (NaOH-NRP) in 2007 am höchsten. In den nährstoff-
armen Varianten (-F/-N und +F/-N) war der Anteil der organischen P-Fraktion (Na-
OH-NRP) in den Jahren 2005 und 2007 am höchsten. Im Jahr 2006 dagegen ging der 
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Anteil dieser Fraktion stark zurück und der Anteil der leicht verfügbaren und labil ad-
sorbierten P-Fraktion (NH4Cl-P) in den beiden Varianten stieg deutlich an.  
 
11) Der  Vergleich  der  P-Bindungsformen  im sedimentierten Material und  im Sedi-
ment im Jahr 2007 zeigte, dass der spezifische TP-Gehalt in allen Varianten im       
Sediment abgenommen hat. Die labil adsorbierten (NH4Cl-SRP) und die an Me-    
talle adsorbierten (BD-TP) P-Bindungsformen nahmen im Sediment ab, während   
die organische P-Fraktion nahm zu. Die größten Veränerungen wurden in den    
beiden +N Varianten, unabhängig von der Nahrungsnetz truktur, beobachtet. 
 
 
Aufgrund vorliegender Ergebnisse lässt sich feststellen, dass die saisonalen Effekte der mani-
pulierten Nahrungsnetzstruktur im Epilimnion der Enclosures am stärksten waren. Die hypo-
limnischen Prozesse hingen sowohl von den im Epilimn on erzielten Effekten als auch von 
den spezifischen Bedingungen ab. Im Hinblick auf die aufgestellten Arbeitshypothesen führen 
die vorliegenden Ergebnisse zu folgenden Schlussfolgerungen: 
 
1.a. Die planktivoren Fische üben einen starken Fraßdruck auf die pelagische Zooplank-
tongemeinschaft aus, was in seiner geringeren Biomasse und in der Dominanz von 
kleineren Arten sichtbar wurde. Besonders negativ reagierten große Zooplanktonfor-
men, vor allem der Gattung Daphnia. Diese Veränderungen wirken sich direkt auf die 
Entwicklung des Phytoplanktons aus, dessen Chlorophyll a-Konzentrationen negativ 
von der Daphnia-Biomassse beeinflusst sind. Dabei können Nebeneffekt  der einge-
schränkten Turbulenzen durch das geschlossene Volumen der Enclosures auftreten, 
die zusätzlich die Größenhäufigkeitsverteilung des Phytoplanktons hin zur Dominanz 
von kleinen, beweglichen Formen verschieben. Trotz der ausreichenden Nährstoffver-
fügbarkeit erfolgt deshalb fast keine Entwicklung von großen durch das Zooplankton 
nicht fressbaren Phytoplanktonformen in den Enclosures, so dass die Nährstoffe eine 
untergeordnete Rolle in diesen Enclosureexperimenten spielen. 
 
1.b.  Die im Epilimnion stattfindenden Prozesse haben ihre Folgen in der Sedimentation des 
partikulären Materials, besonders vom organischen Kohlenstoff. Die Menge des sedi-
mentierten organischen Kohlenstoffs hängt hauptsächlich von der Menge des Phy-
toplanktons (gemessen als Chlorophyll a) ab. Aufgrund der Tatsache, dass das Phy-
toplankton unter Kontrolle des herbivoren Zooplankto s bleibt, ist die Wirkung der 
Daphnien auf die Sedimentation des organischen Kohlenstoffs negativ. Deswegen sind 
bei hohen Biomassen des herbivoren Zooplanktons geringere Sedimentationsraten des 
organischen Materials zu erwarten als in den Systemen, in denen das Zooplankton nur 
geringe Biomassen erreicht.  
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1.c.  Ein (indirekter) Effekt der Nährstoffe ist imspezifischen Gehalt des organischen Koh-
lenstoffs im sedimentierten Material sichtbar. Er ist generell bei hoher Nährstoffver-
fügbarkeit höher als bei niedrigen Nährstoffkonzentrationen. Dies trägt dazu bei, dass 
bei gleicher Manipulation des Nahrungsnetzes die Sedim ntationsraten des organi-
schen Kohlenstoffs in den nährstoffreichen Systemen verhältnismäßig hoch sind.  
 
2.a.  Die sedimentierte Menge des organischen Kohlenstoffs unterliegt den mikrobiellen 
Abbauprozessen, die die Methanbildung im Sediment und seine Diffusion ins Hypo-
limnion zur Folge haben. Der Methangehalt im Hypolimn on korreliert stark positiv 
mit der sedimentierten Menge des organischen Kohlenstoffs und wird primär von der 
Menge des Substrates beeinflusst. Bei gleich hohen Substratmengen sind höhere Me-
thananstiege von der Zooplankton-dominierten Gemeinschaft zu erwarten. Die Korre-
lation zwischen dem Methangehalt und dem organischen Kohlenstoff ist jedoch nur 
unter sauerstofffreien Bedingungen im Hypolimnion nachweisbar. Bei Anwesenheit 
vom Sauerstoff wird ein Teil des Methans oxidiert, wodurch sich der Methangehalt 
stark verringert.  
 
2.b.  Die Laborergebnisse zur potenziellen Abbaubarkeit des sedimentierten Materials wei-
sen darauf hin, dass das aus dem Zooplankton-dominierte  Gemeinschaft stammende 
Substrat durchschnittlich effektiver durch die anaerob n Mikroorganismen zu Methan 
umgesetzt wird. Allerdings ist dieser Effekt saisonel sehr variabel – deshalb nicht im-
mer signifikant.  
 
3. Die Sedimentation vom Phosphor zeigt eine positive Korrelation, allerdings nur bis zu 
einer Konzentration von 10 mg m-3, mit der Chlorophyll a-Konzentration. In allen Va-
rianten besteht der sedimentierte Phosphor hauptsächlich aus zwei Fraktionen: der 
leicht adsorbierten und labilen (NH4Cl-TP) und der an Metalle gebundenen (BD-TP) 
Fraktion. Der organische P-Anteil (NaOH-NRP) liegt bei nur 25% und 18% des TP-
Gehaltes entsprechend in den nährstoffarmen und nährstoffreichen Varianten. Diese P-
Zusammensetzung weist auf einen mikrobiellen Abbau des sedimentierenden Materi-
als noch auf dem Weg zum Sediment hin, während dessen der Anteil von NaOH-NRP 
abnimmt und von NH4Cl-TP steigt. Außerdem deuten hohe Anteile der BD-TP Frakti-
on in allen Varianten auf ein bedeutsames Bindungspotenzial von gelöstem P an bei-
spielsweise Eisen und Mangan beim vertikalen Transport von Phosphor, unabhängig 
von der Nahrungsnetzstruktur. 
Unabhängig von der Variante ist der spezifische TP-Gehalt in den Sedimenten am En-
de der Sommerstagnation geringer als im sedimentierten Material. Dies weistauf eine 
P-Rücklösung aus dem Sediment hin, die großen saisonalen Schwankungen zeigt.  Die 
NH4Cl-TP und BD-TP Fraktionen werden hauptsächlich organisch gebunden. In den 
nährstoffreichen Varianten treten diese Umsatzungen stärker auf als in den nährstoff-
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armen Varianten. Dieses Ergebnis weist darauf hin, dass im Sediment die leicht ver-
fügbare sowie redoxsensitive P-Bindungsformen entweder ins Wasser zurückgelöst 
oder in den mikrobiellen Kreislauf eingeschlossen werden können. Diese Transforma-
tion verläuft intensiver in den nährstoffreichen Varianten, was auf größere Mengen der 
NH4Cl-TP und BD-TP Formen im sedimentierten Material zurückzuführen ist. Eine 
erhöhte Sedimentation der beiden P-Bindungsformen bewirkt also einen stärkeren 
Umsatz von Phosphor, der zum Teil gelöst im Wasser und organisch im Sediment zu 
finden ist. An dieser Stelle ist die Wirkung von manipulierten Nahrungsnetzstrukturen 
nicht mehr nachweisbar. 
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